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Vorwort der Editoren 
 
Die Erforschung aquatischer Ökosysteme setzt ein tiefgreifendes Verständnis für die räumlichen 
und zeitlichen Dimensionen von Fließgewässern und ihren Einzugsgebieten voraus. Wasser- und 
Stoffflüsse vollziehen sich innerhalb natürlicher Einzugsgebiete und erfordern nicht selten grenz-
überschreitende Kooperationen zur Gewährleistung ökologischer Standards. Zeitlich lange zurück-
liegende Belastungen, beispielsweise durch römerzeitlichen Bergbau, müssen heute intensiv un-
tersucht und in ein nachhaltiges Flussgebietsmanagement einbezogen werden. Dies macht das 
Element Wasser und die daran gekoppelten Stoffflüsse in ihrer raum-zeitlichen Dynamik zu einem 
Untersuchungsobjekt der Physischen Geographie und Humangeographie zugleich. 
 
Der Arbeitskreis Hydrologie bildet eine Interessensgemeinschaft von Wissenschaftlern und An-
wendern, die sich mit dem Wasser als Naturraumfaktor, Lebensraum, Transportmedium und Risi-
kofaktor befassen. Das Themenspektrum reicht dabei u.a. von der Niederschlags-Abfluss-Pro-
zessanalyse über Wasserressourcenmanagement, Hydrochemie, Bodenhydrologie, Fließgewässer-
renaturierung bis hin zur hydrologischen Modellierung.     
 
Das 49. Jahrestreffen des Arbeitskreises Hydrologie fand 2017 am Geographischen Institut der 
Georg-August-Universität Göttingen statt. Das Institut besteht aus drei Professuren – Physische 
Geographie, Humangeographie sowie Kartographie, GIS, Fernerkundung. Der Schwerpunkt der Ab-
teilung Physische Geographie liegt im bodenkundlichen Bereich. Zur Quantifizierung von öko-
systemaren Wasser- und Stoffflüssen wurde in der Nähe der Ortschaft Ebergötzen, etwa 10 km 
östlich von Göttingen, ein Messfeld angelegt, auf dem seit März 2017 geländeklimatologische und 
bodenhydrologische Messungen durchgeführt werden. Die hydrogeographische Tradition des In-
stituts, wird durch verschiedene Lehrveranstaltungen und Projekte zur Gewässerchemie, Boden-
hydrologie und historischen Hochwasserforschung auch in den kommenden Jahren fortgesetzt. 
 
An der diesjährigen Tagung des Arbeitskreises nahmen etwa 40 Wissenschaftler*innen von 13 
verschiedenen Universitäten oder Forschungsinstituten teil. In 17 Vorträgen und 9 Postern wurden 
Themen vom Landschaftshaushalt spezifischer Einzugsgebiete bis zur grenz-überschreitenden Zu-
sammenarbeit in großen europäischen Flusssystemen vorgestellt. Im Rahmen eines Seminars des 
Geographischen Instituts wurden die Vorträge von Studierenden begleitet und nachbereitet. Durch 
dieses Veranstaltungsformat sollen Studierende mit Wissenschaftler*innen sowie deren hydrolo-
gischen Forschungsthemen in Kontakt treten. Die Exkursion zum Wendebach-Stausee wurde dan-
kenswerterweise von Michael Gruttke vom Niedersächsischen Landesbetrieb für Wasserwirtschaft, 
Küsten- und Naturschutz übernommen und verdeutlichte, wie Hochwasserschutz und Naherholung 
teilweise Hand in Hand gehen. 
 
Ein Auszug der inhaltlichen Vielfalt wasserbezogener Arbeitsfelder, die in Göttingen präsentierten 
wurden, werden in diesem Tagungsband vorgestellt. Der Veranstalter Steffen Möller sowie die 
Sprecher des Arbeitskreises, Daniel Karthe und Peter Chifflard, würden sich freuen, wenn dadurch 
weitere interessierte Wissenschaftler*innen angesprochen werden. 
 
Bei allen an der Organisation beteiligten Personen möchten wir uns noch einmal herzlich bedan-
ken. Im Jahr 2018 wird das Jahrestreffen vom 22.11. bis 24.11.2018 an der Universität Koblenz-
Landau, Campus Koblenz, stattfinden und vom Kollegen Dr. Jens Hahn organisiert. 
 
 
Steffen Möller Peter Chifflard                         Daniel Karthe 
 
 
Göttingen, September 2018 
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Auswirkungen elementspezifischer Mobilitätseigenschaften auf den Transfer 
von Schwermetallen zwischen Böden und Fließgewässern  
Beispiel eines Bachlaufes in der ehemaligen Bergbauregion Braubach 
 
Jens Hahn, Nina Zitzer, Gabriela Laufenberg 
Um die zwischen Fließgewässern und den Böden eines Einzugsgebietes stattfindenden Interaktionen am 
Beispiel von Schwermetallen zu erfassen, wurden die von Böden ausgehenden Eintragspfade des Cadmi-
ums (Cd) und Bleis (Pb) in ein Fließgewässer analysiert. Hierzu wurde ein relativ kleines innerhalb der 
ehemaligen Bergbauregion Braubach (Rheinland-Pfalz) gelegenes Fließgewässer herangezogen. Als Ana-
lysematerialien wurden Böden, Gerinnesedimente, Schwebstoffe und Wasser des untersuchten Baches 
verwendet. Das Bindungsverhalten der Schwermetalle in Böden, Gerinnesedimenten und Schwebstoffen 
wurde mittels sequentieller Extraktion (BCR-Methode) untersucht. Die Wasserproben wurden gesondert 
nach Gesamtgehalten und gelöster Schwermetallfraktion analysiert. Die Gehalte des Cd wiesen im Falle 
aller Feststoffproben hohe austauschbare Anteile auf. Gleichzeitig zeigte sich eine deutliche Cd-Akkumu-
lation in Gerinnesedimenten und Schwebstoffen, was auf einen dominierenden Eintrag dieses Elements 
über Hangwässer hinweist. Die Cd-Fracht des Bachwassers wurde mehrheitlich in gelöster Form trans-
portiert. Gehalte des Pb wurden vornehmlich in Oberböden des Untersuchungsgebietes angereichert, 
zeigten eine kontinuierlich hohe Bindung durch Metalloxide und -hydroxide und ließen keine nennens-
werte Akkumulation in Gerinnesedimenten oder Schwebstoffen erkennen. Innerhalb des Bachwassers 
wurde Pb vorwiegend in partikulärer Form transportiert, woraus eine dominierende Zufuhr dieses 
Schwermetalles über Erosionsprozesse schlussgefolgert wird. 
 
1 Einleitung und Fragestellung 
Während Bergbau- und Verhüttungstätigkeiten 
werden häufig Schwermetalle freigesetzt und in 
den Böden der Umgebung angereichert (Rieuwerts 
und Farago 1995). In Waldböden der im Mittel-
rheintal gelegenen Stadt Braubach sind die Ein-
flüsse historischer Erzgewinnung in Form von 
Schwermetallakkumulationen bis heute prägend. 
Dies betrifft insbesondere die nahe der ehemaligen 
Blei- und Silberhütte gelegenen Standorte, welche 
in ihrer 300 Jahre übertreffenden Geschichte den 
wichtigsten Verhüttungsstandort der Umgebung 
darstellte (David 1991). Seit den 1890er Jahren 
wurden große Mengen der dort erzeugten Rauch-
gase in drei auf einem Höhenrücken gelegene 
Schornsteine abgeleitet, um einer Beeinträchti-
gung der Luftqualität in Innenstadtbereichen ent-
gegen zu wirken (Lambert 2011). Teilmengen der 
aus den Schornsteinen emittierten Schwermetalle 
wurden in Waldböden der direkten Umgebung an-
gereichert (van Saan 1995). Mit Beginn der 1990er 
Jahre wurde eine stark rückläufige atmosphärische 
Schwermetallemission für das Stadtgebiet nachge-
wiesen (Lambert 2011).  
Das umliegende Gelände ist im Übergangsbereich 
von Taunus und Mittelrheintal gelegen. Morpholo-
gisch wird das Gebiet von schwach geneigten Hoch-
flächen gekennzeichnet, die von relativ steilen Tä-
lern durchschnitten werden. Die diese Täler durch-
querenden Fließgewässer münden, zumeist nach 
einer Fließstrecke von wenigen Kilometern Länge, 
direkt in das Gewässer des Rheins oder in eines sei-
ner Nebengewässer. Die steilen Talhänge sollten 
theoretisch den von Böden ausgehenden stoffli-
chen Transfer in die Fließgewässer der Talsohlen 
erleichtern, da Erosionsprozesse und Hangwasser-
bewegungen in Richtung der Talböden von steilen 
Hangneigungen begünstigt werden. Hierdurch ist 
anzunehmen, dass Stoffe sowohl in gelöster Form, 
als auch an Bodenpartikel gebunden in größeren 
Ausmaßen den Gewässern der Talbereiche zuge-
führt werden, als unter relativ ausgeglichenen Re-
liefbedingungen. Hinsichtlich der in den Böden 
vorliegenden Schwermetallbelastungen führt dies 
zu der Frage, ob Teilmengen der akkumulierten 
Schwermetalle über diese Pfade den lokalen Fließ-
gewässern zugeführt werden und ob sich hierbei, 
in Abhängigkeit von Mobilitäts- und Bindungsei-
genschaften, elementspezifische Differenzen er-
kennen lassen. Um einen derartigen Transfer von 
Schwermetallen zwischen den Böden eines Ein-
zugsgebietes und einem Fließgewässer exempla-
risch darzustellen, wurden an einem innerhalb der 
ehemaligen Bergbauregion Braubach gelegenen 
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Bach die Transferpfade von Cadmium (Cd) und Blei 
(Pb) zwischen Böden, Gerinnesedimenten, 
Schwebstoffen und Wasser untersucht.  
2 Methoden 
Die Probennahme wurde auf einen Bachlauf be-
schränkt in dem keine Einleitungen von Abwässern 
zu erwarten waren. Die Anreicherungen von 
Schwermetallen in Bereichen des Baches sollten 
entsprechend auf den aus benachbarten Böden er-
folgenden Einträgen beruhen. Die Entnahme von 
Bodenproben erfolgte entlang von 5 Quertransek-
ten. Die Transekte bestanden aus je zwei in Unter-
hangbereichen gelegenen terrestrischen Böden 
und einem dazwischen befindlichen semiterrestri-
schen Boden der Talsohle. Proben wurden einheit-
lich aus 0-10 cm und 20-30 cm Bodentiefe entnom-
men. Gerinnesedimente wurden in 0-10 cm Tiefe 
an 11 im Längslauf des Baches gelegenen Lokalitä-
ten entnommen. Zwei Messstellen (S1 und S2) 
dienten der Gewinnung von Schwebstoffproben. 
Zur Probennahme wurden Bechergläser herange-
zogen, die innerhalb des Gerinnes mit einer im Be-
reich der Wasseroberfläche befindlichen Öffnung 
befestigt wurden. Die darin eingetragenen Schweb-
stoffe wurden wöchentlich entleert. Boden-, Gerin-
nesediment- und Schwebstoffproben wurden vor 
sämtlichen Analysen luftgetrocknet, mittels Porzel-
lanmörser homogenisiert und auf die Fraktion < 2 
mm gesiebt. Zur Bestimmung der innerhalb der 
Wasserphase vorliegenden gelösten und gesamten 
Schwermetallgehalte wurden täglich (27.3.–
14.5.2017) Wasserproben an den Messstellen S1 
und S2 entnommen (Abb. 1). 
 
Abb. 1: Lage der Quertransekte sowie Entnahmestellen der Gerinnesedimente, Schwebstoffe und 
Wasserproben. 
Quelle: Eigene Darstellung. 
  
Um die innerhalb des Bachwassers vorliegenden 
Schwermetallfrachten nach Gesamtgehalten und 
gelösten Anteilen zu unterscheiden, wurden die 
entnommenen Wasserproben in zwei Teilproben 
separiert. Gelöste Schwermetallanteile werden 
durch eine Größe < 0,45 µm definiert (Ji 2008) und 
stellen entsprechend eine Mischung aus verschie-
denen Verbindungen, gelösten Ionen und Feinst-
partikeln dar, an denen das jeweilige Element ge-
bunden transportiert wird. Eine Teilprobe wurde 
zur Bestimmung gelöster Schwermetallgehalte 
mittels Spritzenvorsatzfilter (Cellulose Acetat 
Membran, Sartorius, Göttingen) < 0,45 µm filtriert 
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und im Verhältnis 100:1 mit Salpetersäure ver-
setzt. Die zweite Teilprobe wurde, zur Bestimmung 
der Gesamtgehalte, im Verhältnis 20:1 mit Salpe-
tersäure versetzt, über 8 Stunden bei 65° C erhitzt 
und anschließend mittels oben genannten Sprit-
zenvorsatzfiltern < 0,45 µm filtriert. Die Filtrate 
der Wasserproben wurden bis zur Analyse bei mi-
nus 18° C gelagert (Garbarino und Hoffmann 
1992). Die pH-Werte von Böden, Gerinnesedimen-
ten und Schwebstoffen wurden nach 2-stündiger 
Suspension der Proben in 0,01 molarer CaCl2 (Ver-
hältnis 1:2,5) mittels Glaselektrode ermittelt. Korn-
größen wurden mittels kombinierter Sieb- und Pi-
pettanalyse ermittelt, nachdem die organische 
Substanz der Proben durch 2-stündiges Kochen in 
H2O2 zerstört und anschließend Na4P2O7 als Dis-
pergierungsmittel hinzugesetzt wurde. Zur Mes-
sung der Gehalte an organischem Kohlenstoff (Corg) 
wurden die Proben in einer Kugelmühle gemahlen. 
Corg wurde durch anschließende Veraschung der 
Proben bei 950° C in einem C/N-Analysator (vario 
EL cube, Elementar, Langenselbold) bestimmt. 
Schwermetallgehalte wurden mittels sequentieller 
Extraktion nach BCR-Vorgehensweise (Rauret et 
al. 1999) analysiert. Diese sequenzielle Extrakti-
onsmethode besteht aus 4 Extraktionsschritten 
und ermöglicht eine Unterscheidung in austausch-
bare (F1), reduzierbare (F2), oxidierbare (F3) und 
residuale (F4) Schwermetallfraktionen (Tab. 1). 
Zur Ermittlung von Schwermetallgesamtgehalten 
wurden die Gehalte aller Fraktionen eines Ele-
ments miteinander addiert. Als Qualitätskontrolle 
wurde die hieraus berechnete Summe mit der Kon-
zentration einer Kontrollmessung (einfacher Kö-
nigswasseraufschluss je Probe gemäß DIN 1995) 
verglichen. Lagen prozentuale Abweichungen > 10 
% vor, wurden die Messwerte aus den Datenreihen 
entfernt.  
Die Gehalte an Cd und Pb in Extraktionslösungen 
wurden mittels Flammen-AAS bestimmt (A-Ana-
lyst 400, Perkin Elmer, Rodgau Jüngesheim). Die 
Analyse der Gehalte an Cd und Pb in Wasserproben 
erfolgte mittels ICP-MS (X-Series 2, Thermo Fisher, 
Dreieich). 
Die erhobenen Daten wurden mittels Spearman 
Rang-Korrelation nach bestehenden Zusammen-
hängen untersucht. Als signifikant wurden Rang-
Korrelationskoeffizienten (rs) betrachtet, wenn sie 
ein Signifikanzniveau von p < 0,01 erreichten. 
 
 
Tab. 1: Extraktionssequenzen gemäß BCR-Schema. 
Quelle: Eigene Darstellung nach Rauret et al. (1999, S. 60ff.).
Fraktion und Bindungsform Extraktion (1g Probe) 
F1  Austauschbar: 
Mobil und leicht mobilisierbar 
 
16-stündiges Schütteln in 50 ml 0,11 molarer Essigsäure 
(C2H4O2) 
F2  Reduzierbar: 
Gebunden an Fe/Mn (Hydr-)oxide 
 
16-stündiges Schütteln in 40 ml 0,5 molarem Hydroxyl-am-
moniumchlorid (NH3OH)Cl  
F3  Oxidierbar: 
Organisch gebunden (in stabilen metallorga-
nischen Komplexen) 
  
Erhitzen in 10 ml 8,9 molarem Wasserstoffperoxid (H2O2), 
anschließend 16-stündiges Schütteln in 50 ml 1,0 molarem 
Ammoniumacetat (C2H7NO2)  
F4 Residual: 
Im Kristallgitter von Mineralen gebunden 
2-stündiges Erhitzen in Königswasser  




Die Böden der Unterhangbereiche variierten in ih-
ren Bodentypen zwischen Kolluvien, Rankern und 
sauren Braunerden. Die Bodentypen der Talsohlen 
wurden durchweg als Auengleye klassifiziert. Die 
Textur zeigte relativ ähnliche Anteile an Sand, 
Schluff und Lehm in Böden und Gerinnesedimen-
ten. Schwebstoffe zeigten vergleichsweise gerin-
gere mittlere Sandgehalte und höhere Anteile an 
Schluff und Ton. Prozentuale Anteile des Corg unter-
lagen deutlichen Gehaltsabnahmen mit steigender 
Bodentiefe. Bodenbereiche in 0-10 cm Tiefe und 
Gerinnesedimente verzeichneten relativ ähnliche 
mittlere Corg-Gehalte. Schwebstoffe wurden über 
die deutlich höchsten Anteile an Corg gekennzeich-
net. Die geringsten mittleren pH-Werte lagen in 0-
10 cm Bodentiefe vor. Mit Übergang zu 20-30 cm 
Bodentiefe erfolgten leichte Zunahmen der durch-
schnittlichen pH-Werte. Die deutlich höchsten pH-
Werte wurden in Gerinnesedimenten und Schweb-
stoffen erreicht (Tab. 2).  
 
Tab. 2: Medianwerte der Gehalte an Sand, Schluff, Ton, Corg und der pH-Werte in Böden, Gerin-
nesedimenten und Schwebstoffen.  
 Böden Gerinnesedimente Schwebstoffe 
0-10 cm 20-30 cm 0-10 cm S1 + S2 
Sand (%) 43,7 47,9 47,5 16,2 
Schluff (%) 31,9 27,8 30,4 49,6 
Ton (%) 24,5 24,4 22,1 34,3 
Corg (%) 8,59 2,52 8,39 19,4 
pH-Wert 4,63 4,81 6,50 6,28 
Quelle: Eigene Darstellung. 
Das Ausmaß der vorhandenen Schwermetallakku-
mulationen wird im Vergleich der Gesamtgehalte 
mit gesetzlichen Grenzwerten ersichtlich. So über-
trafen die Konzentrationen des Cd durchweg die 
für die Bodenarten Lehm und Schluff bestehenden 
Vorsorgewerte (BBodSchV 1999). Die mittleren 
Konzentrationen des Cd erreichten die geringsten 
Werte in 0-10 cm Bodentiefe und fielen in 20-30 cm 
Tiefe sowie Gerinnesedimenten deutlich höher aus. 
Höchste Konzentrationen des Cd lagen innerhalb 
der Schwebstoffproben vor (Abb. 2-A). Alle Proben 
wiesen die höchsten prozentualen Anteile inner-
halb der Bindungsfraktionen F1 (austauschbar) 
und F2 (reduzierbar) auf. Anteile an F1 waren am 
niedrigsten in 0-10 cm Bodentiefe und fielen in 20-
30 cm Bodentiefe, Gerinnesedimenten und 
Schwebstoffen etwas höher aus. Prozentgehalte an 
F2 lagen in beiden untersuchten Bodentiefen in 
ähnlichen Anteilen vor, zeigten mit Übergang zu 
Gerinnesedimenten und Schwebstoffen aber 
leichte Zunahmen. Ausgehend von Oberböden (0-
10 cm Tiefe) zeigten die Anteilsverhältnisse an F3 
und F4 mit Übergang zu 20-30 cm Bodentiefe, Ge-
rinnesedimenten und Schwebstoffen deutliche Ab-
nahmen (Abb. 2-B). Eine starke Anreicherung in 
den Gesamtgehalten des Pb wurde für alle Proben 
ersichtlich, da diese nahezu durchgängig die Vor-
sorgewerte für die Bodenarten Lehm und Schluff 
übertrafen (BBodSchV 1999). Besonders in 0-10 
cm Bodentiefe lagen hohe Gehalte an Pb vor, wel-
che mit Übergang zu 20-30 cm Tiefe starke Abnah-
men zeigten. In den großen Spannweiten des in Bö-
den vorhandenen Pb ist eine räumlich starke Vari-
abilität der Pb-Konzentrationen ersichtlich. Die Ge-
rinnesedimente wiesen einen ähnlichen Median-
wert wie die in 20-30 cm Bodentiefe vorgefunde-
nen Pb-Gehalte auf, während in Schwebstoffen et-
was höhere Konzentrationen auftraten. 
 




Abb. 2: Gehalte des Cd in Böden (0-10 cm und 20-30 cm Tiefe), Gerinnesedimenten und Schwebfracht. 
A) Boxplotdiagramme der Gesamtgehalte (rote Linie = Vorsorgewert für Schluff und Lehm gemäß 
BBodSchV 1999). 
 B) Balkendiagramme der mittleren prozentualen Anteile der Fraktionen F1-F4 an den Gesamtgehal-
ten (n = Zahl der analysierten Proben). 
Quelle: Eigene Darstellung. 
Sowohl Gerinnesedimente als auch Schwebstoffe 
zeigten im Vergleich zu den Bodenproben eine ho-
mogenere Gehaltsverteilung, was sich in geringe-
ren Spannweiten der Messwerte ausdrückt (Abb. 
3-A). Das Bindungsverhalten des Pb war von einer 
starken Dominanz der Anteilsverhältnisse in F2 ge-
kennzeichnet, was sich in durchgehenden Anteilen 
> 70 % widerspiegelt. F1 verzeichnete leicht hö-
here Anteile in Böden als in Gerinnesedimenten o-
der Schwebstoffen. Dagegen verliefen die Anteils-
verhältnisse an F3 umgekehrt, indem diese in 
Schwebstoffen die höchsten und in Böden die ge-
ringsten Anteile aufzeigte. Die relativen Anteilsver-
hältnisse an F4 verblieben durchweg gering und 
erreichten in 20-30 cm die verhältnismäßig höchs-
ten Ausmaße (Abb. 3-B). 
 
 
Abb. 3: Gehalte des Pb in Böden (0-10 cm und 20-30 cm Tiefe), Gerinnesedimenten und Schwebfracht. 
A) Boxplotdiagramme der Gesamtgehalte (rote Linie = Vorsorgewert für Schluff und Lehm gemäß 
BBodSchV 1999). 
 B) Balkendiagramme der mittleren prozentualen Anteile der Fraktionen F1-F4 an den Gesamtgehal-
ten (n = Zahl der analysierten Proben). 
Quelle: Eigene Darstellung. 
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Die Ergebnisse der statistischen Analysen zeigten, 
basierend auf zusammengerechnet insgesamt 51 
Boden-, Gerinnesediment- und Schwebstoffpro-
ben, nur in Einzelfällen signifikante Korrelationen 
zwischen Textur, pH-Wert oder Corg-Gehalt und 
den Konzentrationen der verschiedenen Schwer-
metallfraktionen (F1-F4). Allerdings korrelierte 
der pH-Wert der Proben signifikant mit F1 (rs: 
0,53), F2 (rs: 0,55) und Gesamtgehalten (rs: 0,47) 
des Cd. Für Pb konnte lediglich eine relativ schwa-
che Korrelation zwischen Gesamtgehalten und 
Corg-Gehalten (rs: 0,39) nachgewiesen werden.  
Schwermetallgehalte der Wasserproben wiesen 
keine Überschreitungen relevanter Grenzwerte 
auf. Allerdings konnte zwischen den Standorten S1 
und S2 eine deutliche Zunahme sowohl gelöster als 
auch gesamter Frachten des Cd und Pb beobachtet 
werden. Im Vergleich zwischen den in der Wasser-
säule transportierten Schwermetallgehalten wa-
ren deutliche Unterschiede zwischen Cd und Pb er-
sichtlich. So nahm der gelöste Anteil des Cd im Mit-
tel 60-66 % der Gesamtfracht des in der Wasser-
phase vorhandenen Cd ein. Im Falle des Pb erreich-
ten gelöste Gehalte nur 17-20 % der Gesamtgehalte 
(Tab. 3). 
 
Tab. 3: Medianwerte gelöster und gesamter Frachten des Cd und Pb (µg/l) in Wasserproben (Stand-
orte S1 und S2) sowie prozentuale Anteile der gelösten Fraktion an den Gesamtgehalten (n = Anzahl 
der untersuchten Proben). 
 S1 S2 
Cd Pb Cd Pb 
Gelöst (< 0,45 µm) 0,04 1,76 0,15 4,67 
Gesamt (= partikulär + gelöst) 0,06 8,97 0,25 28,2 
Anteil der gelösten Gehalte an den  
Gesamtgehalten (%) 
66,6 19,6 60,0 16,6 
n 45 45 46 46 
Quelle: Eigene Darstellung. 
4 Diskussion 
Eine gegenseitige Beeinflussung zwischen den Se-
dimenten und Schwebstoffen des Baches und den 
Böden seines Einzugsgebietes wird in allseits er-
höhten Konzentrationen des Cd und Pb ersichtlich. 
Die höchste Variabilität der Konzentrationen 
wurde innerhalb der Bodenproben vorgefunden. 
Geringere Spannweiten der Schwermetallgehalte 
in Gerinnesedimenten und Schwebstoffen beruhen 
vermutlich auf stärkeren Mischungsprozessen, de-
nen diese durch den Einfluss fluvialer Dynamik un-
terliegen. Die Gesamtgehalte des Cd zeigen deutli-
che Unterschiede im Vergleich von Böden, Gerin-
nesedimenten und Schwebstoffen. Da die statisti-
schen Analysen keine Korrelationen zwischen Cd-
Gehalten und Kornfraktionen der untersuchten 
Proben aufwiesen, sind die vergleichsweise hohen 
Gehalte in Gerinnesedimenten und Schwebstoffen 
nicht anhand von Körnungsunterschieden, son-
dern nur durch einen von den Böden des Einzugs-
gebietes in Richtung des Gerinnes erfolgenden Ein-
trag an Cd zu erklären. Eine von oberen in untere 
Bodenbereiche stattfindende Verlagerung des Cd 
wird bereits in steigenden Konzentrationen bei zu-
nehmender Bodentiefe ersichtlich. Die hohe Mobi-
lität des Cd ist dabei auf die relativ niedrigen pH-
Werte der Böden zurück zu führen, unter denen Cd 
typischerweise über hohe verlagerbare Anteile 
verfügt (Tack et al. 1996). Dieser Umstand spiegelt 
sich in den relativ hohen Anteilen des Cd in F1 wi-
der. Von allen untersuchten Bindungsfraktionen 
wirken sich die in F1 vorliegenden Gehalte am 
stärksten auf die Porenwasserqualität von Böden 
aus (Rao et al. 2008). Die relativ hohen Anteile in 
F1 sollten entsprechend einen von terrestrischen 
Böden über Hangwässer erfolgenden Cd-Transfer 
in Richtung der Talsohle und Gerinnesedimente er-
möglichen. Nach dem Erreichen des Talbodens ist 
eine partielle Sorption des in Hangwässern gelös-
ten Cd anzunehmen, da Böden der Talsohle und Ge-
rinnesedimente über höhere pH-Werte verfügen, 
was die erneute Bindung des eingetragenen Cd be-
günstigen sollte (Blume und Brümmer 1991). 
Diese Annahme wird durch die signifikanten Kor-
relationen zwischen pH-Werten und F1 oder Ge-
samtgehalten des Cd untermauert. Fluviale Sortie-
rungsprozesse innerhalb des Gerinnes erklären die 
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zwischen Schwebstoffproben und Gerinnesedi-
menten bestehenden Differenzen gesamter Cd-Ge-
halte. Da im Vergleich der Kornfraktionen die 
höchsten Schwermetallmengen gewöhnlich an 
Tonminerale gebunden werden (Helios-Rybicka 
und Kyziol 1991), bewirkt die Anreicherung Cd-
reicher Feinpartikel innerhalb der Schwebfracht 
eine Gehaltszunahme. Gröbere Partikel mit ver-
gleichsweise geringerer Cd-Fracht bleiben hinge-
gen verstärkt am Gerinnebett des Gewässers zu-
rück, sodass diese durch etwas geringere Schwer-
metallgehalte gekennzeichnet werden. 
Die Gegenwart hoher Pb-Gehalte in 0-10 cm und 
starker Gehaltsabnahmen mit Übergang zu 20-30 
cm Bodentiefe resultiert aus einer vergleichsweise 
geringeren Mobilität dieses Elements unter den ge-
gebenen pH-Bedingungen (Brümmer et al. 1986). 
Diese Annahme stimmt mit relativ geringen Gehal-
ten des Pb in F1 überein, was auf eine relativ hohe 
Retention dieses Elements in den untersuchten 
Oberböden schließen lässt. Eine hohe Festlegungs-
rate des Pb innerhalb oberer Bodenbereiche ver-
mindert dessen Freisetzung in Porenwässer und 
wirkt einer anschließenden über Sickerwässer er-
folgenden Verlagerung in Richtung des Gerinnes 
entgegen. Die gegenüber den Oberböden deutlich 
geringeren Pb-Gehalte in Gerinnesedimenten und 
Schwebstoffen sind daher die Folge eines, im Ver-
gleich zu Cd, anteilsmäßig geringeren Hangwas-
sereintrags des Pb in Gerinnebereiche. Die gegen-
über den Gerinnesedimenten höher ausfallenden 
Pb-Konzentrationen in Schwebstoffen beruhen auf 
den bereits für Cd diskutierten Unterschieden der 
Körnungszusammensetzung. Im Falle des Pb ist 
hierbei als zusätzlich wirksamer Faktor der Ge-
haltsunterschied des Corg zu betrachten. Dies ergibt 
sich aus der schwachen Korrelation von Corg und 
Pb-Gesamtgehalten, die einerseits natürlicher-
weise anhand der hohen Pb-Gehalte in organikrei-
chen Oberböden zu erklären ist. Andererseits soll-
ten aber belastete organische Bodenbestandteile, 
die dem Gewässer aus Oberböden nach erfolgter 
Erosion zugeführt werden, aufgrund ihrer gerin-
gen Dichte tendenziell vermehrt in der Schweb-
fracht des Gewässers angereichert werden. Hierauf 
weisen die hohen Corg-Gehalte der Schwebstoffe 
und die darin vergleichsweise am höchsten ausfal-
lenden Pb-Anteile in F3 hin. 
 
Aus dem Vergleich der Standorte S1 und S2 geht 
eine stromabwärts erfolgende Zunahme der Cd- 
und Pb-Konzentrationen in der Wasserphase her-
vor. Diese ist vor allem mit der im Längslauf des Ge-
wässers fortschreitenden Interaktion zwischen 
Wasser und belasteten Böden zu begründen, die als 
diffuse Quellen beider Elemente betrachtet werden 
können. Im Falle des Cd kann dies dadurch erklärt 
werden, dass nach erfolgtem Transport in Richtung 
der Talböden nur ein Teil der gelöst zugeführten 
Cd-Anteile in Auengleyen, Gerinnesedimenten o-
der Schwebstoffen festgelegt und angereichert 
wird. Weitere gelöste Anteile gelangen scheinbar 
direkt ins Gewässer oder werden nach erfolgter 
Festlegung wieder in die Wasserphase frei gesetzt. 
Dies wird durch die hohen gelösten Anteile an den 
Gesamtgehalten des im Bachwasser vorhandenen 
Cd bestätigt. 
Für Pb ist ebenfalls eine Freisetzung gelöster An-
teile in die Wasserphase plausibel. Zwar wurde be-
reits festgehalten, dass gelöstes Pb während des 
zwischen Böden und Gerinne stattfindenden 
Transfers nur eine vergleichsweise geringe Rolle 
spielt. Allerdings fallen die geringen leicht mobili-
sierbaren Anteile des Pb in F1, aufgrund extrem ho-
her Gesamtgehalte dieses Elements, innerhalb aller 
Proben in ihren absoluten Konzentrationen noch 
immer hoch aus. Eine Freisetzung an gelöstem Pb 
mag daher aus Böden, Gerinnesedimenten oder 
Schwebstoffen in die Wasserphase in gewissen 
Ausmaßen stattfinden und die starke Gehaltszu-
nahme des gelösten Pb im Längslauf des Baches be-
wirken. Diese Gehaltszunahme beschränkt sich 
nicht nur auf die gelöste Fracht, sondern spiegelt 
sich auch in Pb-Gesamtgehalten der Wasserphase 
wider. Das Verhältnis gelöster und gesamter Pb-
Frachten innerhalb des Bachwassers zeigt, dass Pb 
zu deutlich höheren Anteilen in der partikulären 
Fraktion transportiert wird, als im Falle des Cd be-
obachtet wurde. Hieraus kann schlussgefolgert 
werden, dass Cd zu hohen Anteilen in gelöster 
Form dem untersuchten Gewässer zugeführt 
wurde. Der Ursprung der hohen partikulären 
Frachten des Pb ist hingegen zu größeren Anteilen 





Waldböden in der Umgebung der ehemaligen Blei- 
und Silberhütte Braubach zeigen deutliche Anrei-
cherungen an Pb und Cd. Dies bewirkt, dass von 
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diesen Böden eine geochemische Prägung des un-
tersuchten Fließgewässers ausgeht, was zu hohen 
Gehalten beider Elemente in Gerinnesedimenten 
und Schwebstoffen führt. Da Cd zu bedeutenden 
Anteilen in leicht austauschbarem Zustand an die 
Oberflächen der Bodenpartikel gebunden wird, er-
folgt dessen vornehmliche Zufuhr in das unter-
suchte Gewässer über Hangwässer, in denen es im 
gelösten Zustand in Richtung Gewässer verlagert 
wird. Während Teilmengen des zugeführten Cd in 
Gerinnesedimenten oder Schwebstoffen festgelegt 
und akkumuliert werden, wird ein weiterer Teil in 
die Wasserphase überführt, wodurch gelöste An-
teile den Großteil der innerhalb des Gewässers vor-
liegenden Cd-Fracht einnehmen. Im Falle des Pb 
konnte eine vergleichsweise stärkere Retention in-
nerhalb oberer Bodenbereiche festgestellt werden. 
Hierdurch wird dieses Element weniger stark in 
Gerinnesedimenten oder Schwebstoffen akkumu-
liert. Dem untersuchten Gewässer wird Pb zu ho-
hen Anteilen durch die Erosion Pb-haltiger Boden-
partikel zugeführt. Das innerhalb der Wasserphase 
vorliegende Pb wird entsprechend in großen An-
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Die Qualität der intensiv genutzten Oberflächengewässer im Cuvelai-Be-
cken (Nord-Namibia) zum Ende der Trockenzeit 2017 
 
Leona Faulstich, Achim Schulte, Robert Arendt, Frank Kavishe, Joachim Lengricht 
 
1  Einleitung 
Der kalte Benguelastrom vor der Küste Namibias 
ist eine Hauptursache für das aride bis semi-aride 
Klima des Landes. Der Norden Namibias auf etwa 
18° südlicher Breite wird dagegen deutlich durch 
die innertropische Konvergenzzone beeinflusst, 
mit einer ausgeprägten Regenzeit von Oktober bis 
April und einer Trockenzeit von Mai bis September. 
Im dortigen Cuvelai-Becken (Abb. 1) liegen die Jah-
resniederschläge zwischen 350 und 550 mm, die 
jährliche potentielle Evaporation zwischen 2.600 
und 3.200 mm (Mendelsohn et al. 2013). Überprägt 
wird der Wechsel von Regen- und Trockenzeit 
durch eine relativ hohe Niederschlags-variabilität 
(Gaughan et al. 2016, Reason & Smart 2015). Die 
Wahrscheinlichkeit ist hoch, dass es über mehr als 
zwei Jahre in Folge zu unterdurch-schnittlichen 
Niederschlägen kommt (Mendelsohn et al. 2013). 
 
Das Cuvelai-Becken wird im Westen vom Kunene- 
und im Osten vom Okavango-Einzugsgebiet be-
grenzt (Abb. 1). Das Becken liegt auf einer Meeres-
höhe von 1.200 – 1.100 m und fällt mit durch-
schnittlich 1 ‰ (Angola) bzw. mit bis zu 0,5 ‰ 
(Namibia) nach Südosten in die Etosha-Pfanne ein 
(Mendelsohn et al. 2013). Die Flüsse sind zum 
überwiegenden Teil ephemer. Wenn sie in der Re-
genzeit fließen, ist dies in unregelmäßiger Folge 
mit Überschwemmungen verbunden (Abb. 2; siehe 
auch Awadallah & Tabet 2015, Kuliwoye 2010, 
Kundzewicz et al. 2014, Skahun et al. 2014, Shifidi 
2014). Die gefällearmen, in NW-SO-Richtung ver-
laufenden, netzartig verbundenen Abfluss-rinnen 
und Senken (Abb. 1 und 2 oben), deren Wassertie-
fen zwischen 1 und 7 m variieren, schrumpfen in 
der anschließenden Trockenzeit durch die starke 
Verdunstung und Nutzung zu kleinen, mit Wasser 
gefüllten Mulden zusammen, die vor Ort als Oshana 
(Plural Iishana) bezeichnet werden (Abb. 2 unten; 
Mendelsohn et al. 2013). Sie stellen für die in Sub-
sistenz lebende Landbevöl-kerung, die die kosten-
pflichtige Wasserversorgung über ein Pipelinesys-
tem (s.u.) nicht nutzt, eine wesentliche und oft die 
einzige Wasserressource dar. Im östlichen Teil des 
Beckens erlauben die höheren Niederschläge eine 
landwirtschaftliche Nutzung, weshalb sich dort 
40% der Bevölkerung Namibias konzentrieren. 
 
2 Vulnerabilität durch schwankende 
Wassermengen und –qualität 
Das Untersuchungsgebiet der Iishana ist morpho-
logisch durch äolische und fluviale Sedimente ge-
prägt (Hüser et al. 2001, Nguno et al. 2011, Goudie 
& Viles 2015). Häufig reduzieren die oberflächen-
nahen Tonablagerungen, Kalk- (Eitel 1994) und 
nach eigenen Untersuchungen auch Silikatkrusten 
die Infiltrationskapazität des Bodens, was den 
Oberflächenabfluss fördert (Hipondoka 2005). 
Während der Regenzeit kommt es dadurch zu weit-
räumigen Überschwemmungen (Abb. 2 oben), die 
umso stärker werden, je mehr Oberflächenabfluss 
aus dem Süden Angolas in den Norden Namibias 
strömt. Die Überflutungen können ein Ausmaß er-
reichen, dass Menschen-leben, Gesundheitsschä-
den und umfangreiche Schäden an Eigentum und 
technischer Infrastruktur (Straßen, Brücken, 
Dämme) zu beklagen sind. 
 
Während der Trockenzeiten verlieren die Iishana 
durch Verdunstung und Nutzung stark an Wasser-
volumen (Abb. 2 unten). Viele trocknen gänzlich 
aus mit negativen Folgen für die Lebensqualität der 
dort lebenden Menschen. Ausgeprägte Trockenzei-
ten können sich zu Dürren entwickeln, in denen es 
im Cuvelai-Becken bereits zu vielen Todesfällen 
kam, weil es keine Wasser- und daran gekoppelte 
Nahrungsvorräte mehr gab. So waren besonders 
die Mitte der 1920er Jahre, die 1980er Jahre und 
die Zeit 1994-1995 durch schwere Dürren gekenn-
zeichnet (Filali-Meknassi et al. 2014). Zuletzt tra-
ten 2013 und 2015 ausgeprägte Dürren auf (EC 
2015, Luetkemeier et al. 2016, Masih et al. 2014, U-
jeneza & Abiodun 2015). Obwohl die Regenzeit 
2014-2015 mit Regenfällen begann, führte das Nie-
derschlags-defizit im Dezember 2014 und Februar 
2015 (der trockenste Februar in den letzten 27 Jah-
ren!) zu massiven Ernteausfällen.  
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Abb. 1: Karte des Untersuchungsgebietes der namibischen Iishana im westlichen Teil des Cuvelai-Be-
ckens, das von den Einzugsgebieten des Kunene und Okavango umgeben wird  
Quelle: Karte erstellt nach Atlas of Namibia (2001) und Digital Atlas of Namibia (2002) 




Die Getreideproduktion sank auf 30 % des Vorjah-
res, mit katastrophalen Auswirkungen auf die Er-
nährungssicherheit der knapp 1 Mio. Einwohner 
des namibischen Cuvelai-Beckens (EC 2015, siehe 
auch SADC 2013, NEWFIU 2015). 
 
Vor dem Hintergrund, dass während der Trocken-
zeiten ein Großteil der in Subsistenz lebenden 
Landbevölkerung auf die Nutzung des in den 
Iishana verbliebenen Wassers in unterschied-li-
cher Weise angewiesen ist, ist über deren physiko-
chemische und mikrobiologische Qualität sehr we-
nig bekannt (Christelis & Struckmeier 2011). Dies 
bemängeln auch Bischofberger et al. (2015), deren 
Untersuchungen das Ziel hatte, im namibischen 
Cuvelai-Becken ein integriertes Wasserressour-
cen-Management zu entwickeln und einzelne Pilot-
anlagen zu errichten. 
 
Andere Wasserressourcen, wie beispielsweise das 
Grundwasser, sind teilweise gar nicht oder nur 
sehr eingeschränkt nutzbar, weil der mehrschich-
tige Aquifer im Gebiet der Iishana zu hohe Konzent-
rationen gelöster Stoffe (TDS), Fluoride und Sul-
phat hat (Mendelsohn et al. 2013). Die Bundesan-
stalt für Geowissenschaften und Rohstoffe (Hanno-
ver, Deutschland) hat in den vergangenen Jahren in 
der Ohangwena-Region an der Grenze zu Angola in 
250-350 m Tiefe ein reiches Grundwasservorkom-
men entdeckt, das zur Trinkwassergewinnung 
nutzbar sein wird (u.a. Lindenmaier et al. 2014). In-
wieweit die in Subsistenz lebende Landbevölke-
rung im Norden Namibias diese Wasserressource 
in Zukunft wird nutzen können, wird stark von den 
Kosten und den räumlichen Verteilungsmöglich-
keiten abhängen. 
 
Um die Wasserversorgung im Cuvelai-Becken zu 
verbessern, dient seit 1973 der offen verlaufende 
Caleque-Oshakati-Kanal als alternative Wasser-
ressource. Er bringt Rohwasser vom Kunene-Fluss 
in Südangola zu den am Kanal liegenden vier Was-
seraufbereitungsanlagen in Olushandja, Omba-
lantu, Ogongo und Oshakati (Abb. 1). In der zuletzt 
genannten Stadt endet er nach etwa 120 km Stre-
cke (Shuuya & Hoko 2014). Durch den offenen Ver-
lauf des Kanals wird – nach eigenen Beobach-tun-
gen - das (unbehandelte) Wasser von der ansässi-
gen Bevölkerung für unterschiedliche Zwecke di-
rekt genutzt, was vielfach durch Hinweisschilder 
untersagt wird. Dies umfasst u.a. das Baden von 
Menschen, das Wäschewaschen, als Tränke für 
Tiere und die Entnahme von Trink- und Bewässe-
rungswasser, wodurch das Rohwasser des Kanals 
verschmutzt bzw. dessen Menge reduziert wird 
(Shuuya & Hoko 2014). Die Entnahme von Wasser 
aus dem Kanal mit Hilfe von Motorpumpen ist zwi-




Abb. 2: Oben: Überschwemmungen der Iishana 
bei Oshakati (siehe Abb. 1) während der Regen-
zeit 2008 
Foto: Francisco Bernardo 2008 
Unten: Ein Oshana westlich von Oshakati am Ende 
der Trockenzeit im September 2017 mit stark 
vermindertem Wasservolumen 
Foto: Leona Faulstich 
 
3 Forschungsdefizit 
Die überregionalen Verbundvorhaben (Sonder-
forschungsbereich 389 ACACIA, TIGER-NET und 
SASSCAL) haben sich bislang mit anderen Regio-
nen (z.B. Kaokoland, Okavango), mit anderen The-
menfeldern (Integriertes Wasserressourcen-ma-
nagement anhand von Pilotvorhaben im Projekt 
CuveWaters) bzw. mit größeren räumlichen Skalen 
(TIGER-NET) beschäftigt. 




Abb. 3: Karte des Untersuchungsgebietes mit den Probenahmestandorten an den Iishana und entlang 
des Caleque-Oshakati-Kanals 
Quelle: Leona Faulstich 




Im Cuvelai-Becken im Norden Namibias ergibt sich 
daraus ein deutliches Forschungsdefizit hinsicht-
lich der Wasserqualität der intensiv genutzten 
Oberflächengewässer. 
 
Der Stand der Forschung zeigt insgesamt, dass es 
hinsichtlich der Verfügbarkeit und Qualität des 
Oberflächenwassers im Cuvelai-Becken erhebliche 
Wissenslücken gibt. Grundlegende Unter-suchun-
gen sind notwendig, um die hydrologische und 
hydrochemische Dynamik in ihrer raum-zeitlichen 
Dimension darzustellen, zu bewerten (Gefahrenpo-
tential) und damit die Voraussetzung für die Ablei-
tung von geeigneten und nachhaltigen Anpas-
sungs- und Schutzmaßnahmen zu schaffen. 
 
Auch die Regierung Namibias hat deutlich gemacht, 
dass der Mangel an Daten und Forschungs-ergeb-
nissen zu Überschwemmungen, Dürren und der 
Wasserqualität im dicht besiedelten Gebiet der 
Iishana ein Problem von höchster Priorität für Na-
mibia ist. Es muss gelöst werden, um die negativen 
Auswirkungen dieser extremen Phäno-mene zu 
minimieren (Filali-Meknassi et al. 2014, Ministry of 
Environment and Tourism Namibia 2011). 
 
4 Methodisches Vorgehen 
Zur Vorbereitung der Geländeuntersuchungen 
wurden im Sommer 2017 aktuelle Sentinel 2- und 
Landsat 7 -Satellitenbilder des namibischen 
Cuvelai-Beckens analysiert. Diese Analysen zeig-
ten, welche Iishana in der laufenden Trocken-zeit 
2017 noch mit Wasser gefüllt waren und welche 
Fläche sie bedeckten. Dadurch ergab sich ein über 
das 9.675 km² große namibische Gebiet verteiltes 
Raster möglicher Iishana, die im September 2017 
vor Ort untersucht werden sollten. Das Raster 
sollte den gesamten Raum der namibischen 
Iishana-Region zwischen Ongwediva im Osten, 
Okahao im Süden, Ruacana im Westen und der 
Grenze zu Angola im Norden abdecken (Abb. 1 und 
3). 
 
Bei den Untersuchungen im Gelände zeigte sich, 
dass einige der über die Satellitenbilder vorher de-
tektierten Iishana zwischenzeitlich ausgetrock-net 
waren. Das Wasser einiger noch bestehender 
Iishana (Abb. 3) wurde in Anlehnung an die Unter-
suchungen von Auer (1997), Lehmann (2010), 
Shanyengana et al. (2004), Wanke & Wanke (2007) 
in Namibia, von Cronberg et al. (1995), Warmeant 
(1997), Masamba & Mazvimavi (2008) am 
Okavango Delta und Rickert et al. (2016) seitens 
der WHO physikochemisch und mikrobiologisch 
untersucht. Das Monitoring orientierte sich auch 
am Merkblatt DWA-M 517 (2015), das die Zielvor-
gaben der EU- WRRL (Europäische Kommission 
2009) als Hintergrund hat. An jedem Standort 
(Abb. 3) wurden insgesamt 34 Parameter unter-
sucht. 
 
Nachdem vor Ort am Oshana die Sichttiefe mittels 
einer Secchischeibe in situ gemessen wurde, sind 
on site Farbe und Geruch des Wassers bestimmt 
worden. Mit Hilfe der Multiparametersonde YSI 
6600 V2-4 wurden Wassertemperatur, pH, Re-
doxpotential, gelöster Sauerstoff, elektrische Leit-
fähigkeit, Trübung und Chlorophyll gemessen. An 
einigen Standorten wurde mittels 9,9%-iger Salz-
säure der Kalkgehalt der Sedimente im unmittelba-
ren Umfeld der Iishana untersucht. 
 
Im Anschluss wurde an den Iishana eine Wasser-
probe genommen und off-site im Feldlabor an der 
UNAM in Ongwediva bzw. am zweiten Standort in 
Ruacana untersucht. Mit dem portablen HACH DR 
1900 VIS Spektralphotometer inkl. Trocken-ther-
mostat LT200 und temperierbarer Heizblöcke 
wurden LCK-Küvettentests durchgeführt. Damit 
wurde das Iishanawasser auf die Gehalte an Nitrat, 
Nitrit, Chlorid, Fluorid, Ammonium, Phosphat, Sul-
fat, gesamter organischer Kohlenstoff und Chemi-
scher Sauerstoffbedarf analysiert. Mit Hilfe eines 
Inkubators und Schnelltests der Fa. HACH LANGE 
GmbH (Düsseldorf) wurden die Wasserproben zu-
sätzlich auf Gesamt-Coliforme und E-Coli-Bakte-
rien und auf die Gehalte an Bakterienkolonien, He-
fen und Schimmelpilze untersucht. 
 
Eine zweite mit konzentrierter Salpetersäure kon-
servierte Wasserprobe wurde im Anschluss an den 
Geländeaufenthalt im Labor für Physische Geogra-
phie am Fachbereich Geowissenschaften der 
Freien Universität Berlin untersucht. Am ICP-OES 
wurden die Konzentrationen von Kalium, Natrium, 
Calcium, Magnesium und der Schwermetalle Eisen, 
Mangan, Blei, Cadmium, Chrom, Kobalt, Kupfer, Ni-
ckel und Zink gemessen. Schwermetalle sind als 
Spurenelemente für Pflanzen, Tiere und Menschen 
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lebenswichtig, aber bereits in geringer Überkon-
zentration gesund-heitsschädlich oder giftig. 
 
5 Ergebnisse 
Die physikochemischen und mikrobiologischen 
Wasseruntersuchungen im September 2017 um-
fassen die Iishana und den Calueque-Oshakati-
Canal sowie eine Stichprobe des Leitungswassers 
in Ongwediva (Abb. 3, Tab. 1). Von Bedeutung ist, 
dass die Iishana während der Trockenzeit Standge-
wässer sind, die aufgrund der hohen Evaporation 
und tierischen und menschlichen Nutzung erheb-
lich an Wasservolumen verlieren. Demgegenüber 
führt der offene Kanal kontinuierlich über das 
ganze Jahr Wasser aus dem Süden Angolas. 
 
Während Iishana- und Kanalwasser durchweg ge-
ruchlos waren, ist die Transparenz beider Wasser-
körper sehr unterschiedlich. Das Wasser der 
Iishana hat eine grüngelbe bis stark dunkelgraue 
Farbe und ist optisch sehr trüb. Die Farbe des Ka-
nalwassers variiert von nahezu  transparent bis 
leicht gelb. Die Sichttiefe der Iishana liegt zwischen 
1 cm (!) und 38 cm, die des Kanals zwischen 50 und 
70 cm. 
 
Die Trübung der Iishana schwankt zwischen 17,5 
NTU (Standort WQ_15) und 1471,6 NTU (Standort 
WQ_05), der Mittelwert liegt bei 631,5 NTU. Die 
Werte im Kanal sind mit durchschnittlich 12,7 NTU 
deutlich niedriger (Spannweite von 6,5 bis 17,6 
NTU). Auch beim Chlorophyllgehalt liegen die 
Werte der Iishana mit durchschnittlich 40,66 µg/l 
deutlich über denen des Kanals mit durchschnitt-
lich 2,61 µg/l (Spannweite aller Proben von 2 bis 
85 µg/l). 
 
Bei den Parametern Wassertemperatur (Spann-
weite von 20,1 bis 31,2 °C), Redoxpotential (Spann-
weite von 155 bis 297,2 mV) und gelöstem Sauer-
stoff (Spannweite von 2,56 bis 14,37 mg/l) konn-
ten nur geringe Unterschiede zwischen Iishana- 
und Kanalwasser festgestellt werden. Die pH-
Werte des Iishanawasser schwanken zwischen 
7,33 (Standort WQ_03) und 9,36 (Standort 
WQ_17). Das Kanalwasser liegt bei Standort 
WQ_24 mit einem Wert von 7,34 im neutralen Be-
reich und bei Standort WQ_04 mit 8,93 deutlich im 
alkalischen Milieu. 
 
Die elektrische Leitfähigkeit zeigt deutliche Unter-
schiede zwischen Iishana- und Kanalwasser. In den 
Iishana wurden Werte zwischen 80 und 2230 
µS/cm gemessen. Das Kanalwasser zeigt Werte 
zwischen 74 und 99 µS/cm. Parallelmessungen vor 
Ort mit einer zweiten Sonde bestätigten die Mes-
sungen der Multiparametersonde. 
 
Aluminium, Eisen, Mangan und Natrium zeigen 
sehr hohe Konzentrationen. Die Aluminiumwerte 
liegen bei den meisten Iishana bei durchschnittlich 
5163,17 µg/l (Spannweite von 237,89 bis 
16288,36 µg/l). Im Kanal liegen die Konzentra-tio-
nen deutlich darunter mit Werten zwischen 122,78 
und 384,98 µg/l, nur der Wert an Standort WQ_04 
zeigt mit 18230,92 µg/l als einziger einen etwa 70-
fach höheren Wert gegen-über den anderen Kanal-
standorten. 
 
Die Eisengehalte des Iishanawassers haben mini-
male Konzentrationen von 111,04 µg/l und errei-
chen ein Maximum von 3872,21 µg/l an Standort 
WQ_11. Das Kanalwasser liegt zwischen 169,60 
und 310,53 µg/l. Auch hier zeigt der Standort 
WQ_04 ein Extremwert mit 3683,49 µg/l. Die Diffe-
renzen zwischen Iishana und Kanal sind auch beim 
Eisengehalt sehr hoch. 
 
Auch Chlorid, das mit Abstand auffälligste Anion, 
zeigt deutliche Unterschiede zwischen Iishana- 
und Kanalwasser. Bei den Iishana liegen die Werte 
zwischen 3,92 und 554 mg/l. Die Konzentrationen 
im Kanal liegen mit 1,31 mg/l bis 2,79 mg/l deut-
lich darunter und zeigen auch keine so hohe 
Schwankungsbreite. 
 
Auch Phosphat hat eine hohe Schwankungsbreite 
der gemessenen Daten in den Iishana zwischen 
< 0,05 mg/l (unter der Bestimmungsgrenze) und 
> 1,5 mg/l (über der Bestimmungsgrenze). Das Ka-
nalwasser zeigt durchweg Konzentrationen unter 
der Bestimmungsgrenze von 0,05 mg/l, nur der 
Standort WQ_04 fällt mit 0,3 mg/l heraus. 




Tab. 1: Ergebnisse der Wasseranalysen von den in Abb. 3 gezeigten Iishana- und Kanalstandorten und 
der Trinkwasserprobe von Ongwediva. Die Reihenfolge der Kanalstandorte von WQ_24 bis WQ_04 er-
folgt in Fließrichtung. Die Spalten mit den Konzentrationen sind so angeordnet, dass die Belastung von 







































Die Sulphatgehalte der Iishana schwanken zwi-
schen Werten unterhalb der Bestimmungs-grenze 
(< 40 mg/l) und einem Maximum von 707,10 mg/l 
an Standort WQ_05. Die Konzentrationen des Ka-
nalwassers liegen alle unterhalb der Bestimmungs-
grenze. 
 
Die geringsten Nitratgehalte des Iishanawassers 
liegen unterhalb der Bestimmungsgrenze (< 0,23 
mg/l), der Maximalwert bei >13,5 mg/l (oberhalb 
der Bestimmungsgrenze) bei WQ_15. Im Kanal tre-
ten Konzentrationen auf, die nahe oder unterhalb 
der Bestimmungsgrenze liegen. 
 
Die Analyse der Kationen Calcium, Kalium und 
Magnesium ergab, dass an allen Standorten nied-
rige Konzentrationen auftreten. Die Schwermetalle 
Blei, Cadmium, Chrom, Kobalt, Kupfer und Nickel 
zeigen niedrige Konzentra-tionen. Auch die Zink-
Konzentrationen tendieren in den Iishana und im 
Kanal gegen Null, an drei Iishana- und zwei Kanal-
Standorten liegen die Gehalte unterhalb der Nach-
weisgrenze. 
 
Bei der Analyse der mikrobiologischen Aktivitäten 
war die Bandbreite der Ergebnisse deutlich gerin-
ger als bei der Wasseranalytik. An allen Untersu-
chungsstandorten fanden sich zwischen 100 und 
100.000 Bakterienkolonien. An keinem Standort 
konnten dagegen Hefen oder Schimmelpilze nach-
gewiesen werden. Da keine Qualifizierung der Bak-
terien erfolgte, kann noch nicht eindeutig geklärt 
werden, ob die Bakterien für die Absenz der Hefen 
und Schimmelpilze verantwortlich sind. Gesamt 
Coliforme sind ebenfalls an allen Iishana und im 
Kanal vorhanden. Auch das E.coli Bakterium wurde 
an jedem Messstandort an Iishana und Kanal nach-
gewiesen. 
 
Das in Ongwediva beprobte Trinkwasser (Tab. 1) 
ist das vom Wasserwerk in Oshakati aufbereitete 
Rohwasser des Calueque-Oshakati-Kanals. Nur die 
Trübung und der Kupfergehalt sind leicht erhöht, 
alle übrigen Konzentrationen sind sehr gering bzw. 
liegen unterhalb der Bestimmungsgrenze. 
 
6 Interpretation 
Bei der Interpretation der Daten ist zu berücksich-
tigen, dass Interviews vor Ort ergeben haben, dass 
Iishana, die nahe am Kanal liegen, in der Trocken-
zeit von der Bevölkerung vor Ort wiederholt mit 
Kanalwasser aufgefüllt werden. Klare Aussagen 
dazu gab es für die Standorte WQ_03 und WQ_19, 
möglicherweise trifft dies auch für die Standorte 
WQ_05, WQ_07 und WQ_23 zu. 
 
Die Interpretation der Ergebnisse bezieht sich auf 
die Analysen der Iishana, des Kanalwassers und 
dem daraus in Oshakati aufbereiteten Trinkwasser 
(Tab. 1). Die Qualitäten dieser drei Wasserquellen 
werden hinsichtlich der Grenzwerte eingeordnet, 
die im Namibian Water Act 54 von 1956 aufgeführt 
sind und nach wie vor Gültigkeit haben (vgl. DWAF 
- DEPARTMENT OF WATER AFFAIRS AND FO-
RESTRY 1990). Die Analyseergebnisse werden fer-
ner bezüglich der internationalen „Guidlines for 
Drinking-Water Quality“ (WHO 2011) eingeordnet. 
Dies geschieht vor dem Hintergrund, dass das Was-
ser der Iishana und des Kanals einer vielfachen 
Nutzung unterliegt - Viehtränke, Waschwasser, Be-
wässerung, Badegewässer, aber auch Trinkwasser. 
Trotzdem ein weit verzweigtes Pipelinesystem das 
in den Wasserwerken aufbereitete Rohwasser als 
Trinkwasser einem großen Teil der Bevölkerung 
zur Verfügung stellt, sind Teile der in Subsistenz-
landwirtschaft lebenden Landbevölkerung auch 
auf die Iishana als Trinkwasserquelle angewiesen. 
 
Der Namibian Water Act 54 teilt die Gewässer in 
vier Kategorien bzgl. der Wasser- und mikrobio-lo-
gischen Qualität ein (siehe auch Tab.1):  
 
Group A: excellent quality / bacteriological very safe 
 
Group B: acceptable quality / bacteriological still 
suitable for human consumption 
 
Group C: health risk/ bacteriological risk for human 
consumption, immediate rectification 
 
Group D: high health risk - / bacteriological unsuit-
able for human consumption 
 




In den Iishana liegt die Sichttiefe des Wassers zwi-
schen 1 und 38 cm. Entsprechend hoch fallen die 
Trübungswerte aus, was dazu führt, dass die 
Iishana ausnahmslos in Kategorie D eingeordnet 
werden. Laut WHO (2011) soll die Trübung in Ge-
wässern ohne Aufbereitung maximal 5,0 NTU sein, 
besser unter 1,5 NTU. Danach ist die Trübung der 
Iishanawasser viel zu hoch für den menschlichen 
Konsum. 
 
Auch die Konzentrationen an Aluminium und Eisen 
sind überwiegend so hoch, dass das Iishanawasser 
und auch das Kanalwasser an WQ_04 nach DWAF 
(1990) ein geringes bzw. hohes Gesundheitsrisiko 
darstellen. Nach WHO (2011) wird an allen 
Iishana- und Kanalstandorten der Richtwert von 
100 µg/l deutlich, teilweise sehr deutlich über-
schritten. 
 
Die Konzentrationen an Mangan, Natrium, Sulphat, 
Chlorid, Phosphat, Ammonium und Nitrat nehmen 
in genannter Reihenfolge ab, so dass nach DWAF 
(1990) eine akzeptable bis sehr gute Wasser-quali-
tät vorliegt. Nach WHO (2011) werden hinsichtlich 
Mangan und Natrium die Richtwerte für die Iishana 
i.d.R. überschritten, das Kanalwasser liegt deutlich 
unter dem Richtwert. Bei Nitrat liegen Iishana und 
Kanalwasser unter dem Richtwert von 50 mg/l. 
 
Die Konzentrationen an Kupfer, Calcium, Nickel, 
Kalium, Magnesium, Cobalt, Chrom, Blei, Fluorid, 
Cadmium und Zink sind nach DWAF (1990) so ge-
ring, dass diesbezüglich eine sehr gute Wasserqua-
lität vorliegt. Auch die Richtwerte nach WHO 
(2011) werden deutlich unterschritten. 
 
Grundsätzlich zeigen die gemessenen Konzentra-
tionen ein räumliches Muster. Bei vielen Parame-
tern liegen die Werte in der östlichen Hälfte des Un-
tersuchungsgebietes und zur Grenze nach Angola 
(u.a. WQ_16) höher als im Zentrum. Zum einen 
könnte das unterschiedliche Wasservolumen ver-
antwortlich sein, das am Ende der Trockenzeit 
noch vorhanden ist. Zum anderen könnten die hö-
here Bevölkerungsdichte und der damit verbun-
dene Nutzungsdruck im Osten des Iishanagebietes 
für die höhere Belastung des Iishanawassers ver-
antwortlich sein. 
 
Das Wasser des Kanals ist – bis auf eine Ausnahme 
- deutlich weniger belastet, nur bei der Trübung 
wird es in Kategorie C und D eingeordnet. Die Alu-
minium- und Eisenkonzentrationen sorgen über-
wiegend für eine Zuordnung in Kategorie B. Alle 
anderen Konzentrationen sind so gering, dass das 
Kanalwasser in Kategorie A eingeordnet wird. 
 
Die Ausnahme stellt der Kanalstandort WQ_04 dar. 
Die Konzentrationen vieler Parameter sind gegen-
über den anderen Standorten extrem erhöht, lie-
gen vielfach – auch bei den Schwermetallen - im Be-
reich der hohen Konzentrationen der Iishana-was-
ser. Die Probennahmestandorte entlang des Kanals 
sind in Tab. 1 von WQ_24 bis WQ_04 in Fließrich-
tung angeordnet, entlang der kein Trend erkenn-
bar ist. Der Standort WQ_04 liegt etwa 12 km un-
terhalb von Probenahmestelle WQ_06, der – wie 
die oberhalb gelegenen Standorte - deutlich gerin-
gere Konzentrationen zeigt. Die Quelle der Konta-
mination, die zu den hohen Konzentrationen bei 
WQ_04 führt, ist gegenwärtig nicht bekannt, wird 
in Zukunft aber genauer untersucht. 
 
Hohe Trübungswerte zeigen hohe Schwebstoff-an-
teile an, was in Verbindung mit den erhöhten Chlo-
rophyll-Gehalten und Wassertemperaturen für 
eine intensive Primärproduktion der Bakterien in 
den Iishana spricht (OHLE 1964). Die Trübungs-
werte des Kanals sind etwas niedriger als in ver-
gleichbaren Studien von SHUUYA & HOKO (2014), 
die aussagen, dass sich aufgrund der anthropoge-
nen Einträge, die sich entlang des Kanals aufsum-
mieren, die Qualität des Wassers verschlechtert. In 
der vorliegenden Studie kann dies nur einge-
schränkt bestätigt werden. WQ_04 ist der einzige 
Standort, der eine deutlich höhere Belastung hat. 
 
Die beschriebene chemische Beschaffenheit der 
Gewässer steht in einem Wechselspiel mit den mik-
robiologischen Aktivitäten. Die gemessenen mikro-
biologischen Belastungen des Iishana- und Kanal-
wassers führen zur Einordnung in Gruppe D. Bei 
den Bakterienkolonien sind die Ergebnisse an den 
Standorten derart unterschiedlich, dass sie in Kate-
gorie A, B, C oder D eingeordnet werden. Sowohl 
laut DWAF (1990) als auch WHO (2011) dürfen pro 
100 ml weder Coliforme, noch E. coli Bakterien vor-
kommen. Die Präsenz dieser Bakterien führen 
dazu, dass das Gewässer nicht für den menschli-
chen Konsum geeignet ist. 




7 Fazit  
Die physikochemischen und mikrobiologischen 
Untersuchungen des Iishana- und Kanalwassers 
zeigen sehr diverse Ergebnisse. Bei einigen Para-
metern liegen die Werte nach DWAF (1990) und 
WHO (2011) im akzeptablen Bereich der Katego-
rien A und B. Doch einige Parameter haben so hohe 
Konzentrationen, dass die Gewässer für den 
menschlichen Konsum ungeeignet sind (Katego-
rien C und D). Neben Trübung, Aluminium- und Ei-
sengehalt ist die bakterielle Belastung so hoch, 
dass ein Verzehr des unbehandelten Wassers laut 
DWAF (1190) und WHO (2011) mit teilweise ho-
hen gesundheitlichen Risiken verbunden ist. 
 
Die Aufnahmesituation am Ende der Trockenzeit 
2017 stellt zweifellos ein Extrem im Nieder-
schlagsjahr dar. Die Iishana hatten für knapp sechs 
Monate keine Wasserzufuhr und waren der hohen 
Evaporation und Nutzung durch Mensch und Tier 
ausgesetzt. In Interviews mit der lokalen Bevölke-
rung wurde deutlich, dass am Anfang der Trocken-
zeit das Wasser der Iishana noch stärker für den 
häuslichen Gebrauch oder sogar als Trinkwasser 
verwendet wird. Die ansässige Bevölkerung ist sich 
der Belastung des Iishanawassers bewusst, wes-
halb man besonders am Ende der Trockenzeit auf 
die Nutzung verzichten möchte. Doch nicht alle der 
in Subsistenz lebenden Landbevölkerung ist der 
Zugang zu Trinkwasser möglich (räumlicher Zu-
gang, Kosten), so dass auch das verschmutzte Was-
ser der Iishana weiter genutzt wird. 
 
Der Kanal stellt in der Trockenzeit eine verlässliche 
Wasserquelle dar. Jedoch verändert sich die Be-
schaffenheit des Wassers entlang seines Verlaufs 
(vgl. SHUUYA & HOKO 2014). Diese in Fließrich-
tung zunehmende Belastung des Kanalwassers 
konnte bei diesen Untersuchungen nicht bestätigt 
werden. Jedoch fällt Standort WQ_04 auf, da das 
Wasser dort kurz vor der Stadt Oshakati extrem 
hohe Konzentrationen aufweist. Ob punktuelle o-
der diffuse Eintragsquellen für die Belastung des 
Kanalwassers an Standort WQ_04 verantwortlich 
sind, konnte in der Messkampagne im September 
2017 nicht festgestellt werden. Hier sind weitere 
Untersuchungen geplant. 
 
Da die Iishana eine bedeutende Wasserquelle in 
der Region darstellen, ihre Wasserqualität jedoch 
nicht den namibischen (DWAF 1990) und interna-
tionalen Richtwerten (WHO 2011) entspricht, sind 
an den Gewässern regelmäßige Screenings und da-
rauf aufbauende Aufbereitungs-maßnahmen wün-
schenswert zu entwickeln, um die Bevölkerung vor 
gesundheitlichen Schäden zu schützen. In wie weit 
die Tiere durch den Verzehr des belasteten Iisha-
nawassers gesundheitlich belastet oder gefährdet 
sind, ist auch in weiterführenden Untersuchungen 
zu klären. 
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Ableitung des Wasserhaushaltes des Pilsensees aus Niederschlagsdaten 
Erste Abschätzungen zum Ausflussgang des Pilsensees  
 
Thomas Büche 
Zum Wasserhaushalt des Pilsensees im Bayerischen Alpenvorland liegen seit dem Mai 2017 mit Mess-
werten zum Wasserstand erstmals Daten zum Wasserhaushaltes des Sees vor. Anhand von Niederschlags-
daten wurde der Gang des Seepegels reproduziert und der Abflussgang des Ausflusses abgeleitet. Bei ei-
ner moderarten Nachbildung des Seepegels ist der errechnete mittlere Abfluss des Ausflusses von 0.17 
m³/s als zu gering einzuschätzen. Trotzdem bietet diese Studie den ersten Ansatzpunkt für die Quantifi-
zierung des Wasserhaushaltes des Pilsensees. 
 
1 Einführung 
Der Pilsensee im Bayerischen Alpenvorland liegt 
im hydrologischem Einzugsgebiet des Ammersees, 
in welchen er über den Fischbach entwässert. Für 
den Fischbach existieren keine Messdaten zum Ab-
fluss, jedoch deckt er mit seinem Einzugsgebiet ca. 
6 % der Fläche des Ammersee-Einzugsgebietes ab 
(Rippl et al. 2009), und ist deshalb für den Wasser-
haushalt des Ammersees von Bedeutung. Der Ab-
flussgang des Fischbachs wird im Gegensatz zu an-
deren Ammersee-Zuflüssen aus benachbarten Ein-
zugsgebieten, wie der Kienbach, von einem See ge-
steuert. Durch die Seeretention wird das Abfluss- 
gegenüber dem Zuflussmaximum zeitlich verscho-
ben und gemindert (Wilhelm 1997).  
Seit dem Mai 2017 wird der Wasserstand des 
Pilsensees in täglicher Auflösung aufgezeichnet. 
Die Daten sind über den Gewässerkundlichen 
Dienst Bayern (GKD, gkd.bayern.de) frei zugäng-
lich. Die Messwerte stellen den ersten kontinuierli-
chen Datensatz zur Hydrologie des Pilsensees dar 
und bieten die Möglichkeit, den Abflussgang für 
den Seeauslass zum Fischbach abzuleiten. Ziel der 
vorliegenden Studie ist anhand Niederschlagsda-
ten Zu- und Ausflusse des Pilsensees abzuleiten 
und zu quantifizieren und somit den Gang des See-
wasserstandes zu errechnen. Die Berechnungen 
werden anhand der gemessenen Seepegeldaten 
überprüft.  
2 Untersuchungsgebiet 
Der Pilsensee liegt in einem Seitenbecken des Am-
merseebeckens, welche beide glazialen Ursprungs 
sind. Das Becken wird von würmeiszeilichen End-
moränenwällen mit maximalen Höhen von 738 m 
ü NN begrenzt. Nur im Südosten ist das Gelände of-
fen und es schließt sich dem See das Herrschinger 
Moos an, welches das glaziale Becken zwischen 
dem Ammer- und Pilsensee verfüllt. Der mittlere 
Seepegel beträgt 534,3 m ü. NN. Der See hat eine 
maximale Tiefe von 17,1 m, eine Fläche von 1,95 
km² und ein Volumen von 18,1 Mio. m³ (Nixdorf et 
al. 2004). Grimminger (1982) gibt für den Haupt-
zufluss im Nordosten, den Aubach, einen mittleren 
Abfluss von 0,4 m³/s an und bewertet die weiteren 
kleineren Zuflüsse und den Grundwasserstrom von 
geringfügiger Bedeutung. In der Fachliteratur fin-
den sich keine detaillierten oder aktuelleren Be-
schreibungen zur der Hydrologie des Pilsensees. 
Das Einzugsgebiet des Sees hat eine Fläche von 
53,5 km², welches 95,3 % der Einzugsgebietsfläche 
des Fischbaches ist.  
3 Methodik 
Die Wasserhaushaltsgleichung für Seen (siehe Glei-
chung im Kasten) wird bezogen auf die Seeoberflä-
che in der Einheit [mm] angegeben. Somit spiegelt 
die Wasserstandsänderung die Größe ΔV für eine 
bestimmte Zeitspanne in der Gleichung wieder. Um 
AO in seiner Variabiliät quantifizieren zu können, 
müssen auch alle anderen Größen mit deren zeitli-
chen Schwankungen bekannt sein. In dieser Studie 
wurden Niederschlagsdaten von drei Stationen in 
der Umgebung des Pilsensees (Rothefeld, Utting-
Wasserhaushaltsgleichung für Seen  
(nach Wilhelm 1997) 
ZO + ZU + NS - AO - AU - ES ± ΔV = 0 mit  
ZO = oberirdische Zuflüsse 
ZU = unterirdische Zuflüsse 
AO = oberirdische Abflüsse 
AU = unterirdische Zuflüsse 
NS = Niederschlag auf die Seeoberfläche 
ES = Evaporation von der Seeoberfläche 





Achselschwang, Gilching, siehe Abb. 1) verwendet, 
auf deren Basis die anderen Größen unter Annah-
men abgeleitet und Tageswerte für den Wasser-
stand des Pilsensees errechnet wurden. Die Vali-
dierung der getroffenen Annahmen und der Nach-
bildung des Ganges des Seepegels erfolgt anhand 




Abb. 1: Die hydrologischen Einzugsgebiete des Ammersees, des Fischbachs und des Pilsensees 
Datenquelle: Geländehöhen aus ASTER GDEM, ein Produkt von METI und NASA, Geobasisdaten © Bayerische Vermessungs-
verwaltung 
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Für die Berechnung des Wasserstandes des Pilsen-
sees wurden in dieser Studie folgende Annahmen 
zu den Größen ZO, ZU, AO, AZ und ES getroffen: 
 Die unterirdischen Zu- und Abflüsse sind für 
den Wasserhaushalt des Sees von geringfügiger 
Bedeutung (Grimminger 1982) und werden da-
her nicht gesondert betrachtet, sondern in den 
Werten der von ZO und AO mit abgedeckt.  
 Der von einem Niederschlagsereignis indu-
zierte ZO kann anhand einer Abflussganglinie 
beschrieben werden. Der Verlust durch die Ver-
dunstung im Einzugsgebiet kann dabei durch 
eine Verringerung des Abflusskoeffizienten be-
rücksichtigt werden.  
 Der Abflussgang von AO steht in Abhängigkeit 
zum Gesamtinput (ZG) in den See, für welchen 
gilt: ZG = ZO + NS - ES 
Die Abflussganglinien für ZO und AO zur Berech-
nung des Seewasserstandes wurden empirisch er-
mittelt. 
Die Evaporation über der Seeoberfläche (ES) wurde 
mit Hilfe des hydrodynamischen Seemodells Gene-
ral Lake Model (GLM, Hipsey et al. 2017) in tägli-
cher Auflösung simuliert. Das Modell errechnet ES 
anhand der Energiebilanz über die Wärmehaus-
haltsgleichung (Hipsey et al. 2017). GLM modelliert 
die Wassertemperaturen im vertikalen Seeprofil. 
Im Gegensatz zu anderen Berechnungsmethoden 
der Evaporation, wie im häufig verwendeten An-
satz von Penman (1948), wird der Einfluss der 
Wasseroberflächentemperatur und Speicherungs-
wirkung des Wasserköpers berücksichtigt (Gi-
adrossich et al. 2015). Um Auswirkungen der unbe-
kannten Initialbedingung im See zu reduzieren 
wurden die zwei gesamte Jahre 2016 und 2017 mo-
delliert (siehe Abb. 2). Die simulierten Evaporati-
onssummen liegen bei 318 mm für 2016 und 416 
mm für 2017. 
Die Daten zu den Niederschlagssummen an den 
drei Stationen Rothefeld, Utting-Achselschwang, 
Gilching (siehe Abb. 1) sind in täglicher Auflösung 
verfügbar. Die hohe räumliche Variabilität des Nie-
derschlages an diesen drei Stationen wird durch 
die eher geringen Korrelationskoeffizienten unter-
einander (max. R2 = 0.58, siehe Tab. 1) wiedergege-
ben. Als Input für die Errechnung der Seezuflüsse 
ZO und für Werte des Niederschlags auf die See-
oberfläche (NS) wurden die täglichen Mittelwerte 
aus allen drei Stationen verwendet. 
 
Abb. 2: Simulierte Evaporation und Wassertem-
peraturen für den Pilsensee (2016-2017) 
Tab. 1: Bestimmtheitsmaße (R²) für die Reihen 
der täglichen Niederschlagssummen der Statio-
nen Rothenfeld, Gilching und Utting-Achsel-
schwang für 2017 
Stationen R² 
Rothenfeld - Gilching 0.58 
Rothenfeld - Utting-Achselschwang 0.42 
Utting - Gilching 0.58 
4 Ergebnisse und Diskussion 
Für die Berechnung des Seewasserstandes wurden 
Abflussganglinien für ZO und AO erstellt.  In Abb. 3 
sind die Kurven dargestellt, auf Basis deren die 
beste Reproduktion des Seepegels (siehe Abb. 4) 
erzielt wurde. Die Ganglinie für ZO kennzeichnet 
eine sehr schnelle Reaktion des Abflusses auf Nie-
derschlagsereignisse und einen raschen Abfall der 
Kurve bis zurück auf das Grundniveau innerhalb 
von 10 Tagen. Diese steile Form ist typisch für 
kleine und runde Einzugsgebiete mit einem niedri-
gen Bifurkationsindex (Baumgartner and 
Liebscher 1996). Dies trifft auch auf den Pilsensee 
zu, da dessen Zuflüsse aus fast allen Richtungen 
einmünden. AO reagiert auf ZG (und damit indirekt 
auf Niederschlagsereignisse) stark verzögert und 
beschreibt daher typischerweise eine sehr lange-






Abb. 3: Für ein Niederschlagsereignis induzierte 
Abflussganglinien (Direktabfluss) für ZO und AO 
Als Abflusskoeffizient (Anteil des Oberflächenab-
flusses am Niederschlag) für ZO wurde ein Wert 
von 0.06 ermittelt und angewendet. Für das Unter-
suchungsgebiet würde normalerweise ein höherer 
Wert in der Größenordnung 0.1 - 0.2 erwartet wer-
den. Höhere Werte führen bei der Berechnung des 
Wasserstandes jedoch in zu größeren Amplituden 
in der Reaktion (stärkerer Anstieg und Abfall des 
Wasserstandes) und damit einer schlechteren Re-
produktion. Eine mögliche Erklärung für den sehr 
kleinen Wert für den Abflusskoeffizienten könnte 
die Tatsache sein, dass ein Teil des Grundwassers 
aus dem oberirdischem Einzugsgebiet des Pilsen-
sees nicht dem See zufließt. Krause (2001) gibt für 
die Gegend um Rothenfeld (siehe Abb. 1) auf dem 
Andechser Höhenrücken eine Entwässerung des 
Grundwassers zu Münchner Schotterebene hin an. 
Der Anteil am Gesamtniederschlag kann jedoch 
nicht quantifiziert werden. 
Die errechneten Wasserstände für den Pilsensee 
zeichnen den groben Verlauf der gemessenen Da-
ten nach (Abb. 3). Für die Zeitspanne bis Anfang Juli 
und ab Mitte November weist die errechnete Zeit-
reihe einen Versatz von 0.5 – 1.0 m auf. Der Gang 
der gemessenen Daten wird jedoch nachgezeich-
net. Die höchstens moderate Nachbildung der Was-
serstandslinie wird durch ein Bestimmtheitsmaß 
R² = 0.56 und einen Koeffizienten E nach Nash and 
Sutcliffe (1970) von E = 0.46 wiedergegeben. Die 
Differenz zwischen den beiden Wasserständen 
bleibt für längere Zeitspannen nahezu gleich und 
verändert sich in deutlich zur im Zuge von stärke-
ren Niederschlagsereignissen (> 10 mm), zu denen 
die Amplitude des Wasserspiegelanstieges in den 
errechneten Daten nicht korrekt abgebildet ist. Da-
bei wird die Reaktion auf den Niederschlag teil-
weise unter- (z. B. am 01.08., 12.11. und im Zeit-
raum 31.08. – 02.09) und teilweise überschätzt (z.      
B. am 12.11.). Für einige Ereignisse wird die Reak-
tion gut reproduziert (z.B. für den 06.06. und 
26.07.). Diese Unterschiede sind in erster Linie auf 
die hohe räumliche Variabilität der Niederschlag-
summen zurückzuführen, die durch die Mittel-
wertsbildung der Messwerte aus den drei Statio-
nen nicht hinreichend repräsentiert werden kann. 
Die Ganglinien zwischen diesen markanten Anstie-
gen des Wasserstandes verlaufen für längere Zeit-
Abb. 4 Niederschlagsereignisse (Primärachse) und der gemessene und errechnete Wasserstand für den 
Pilsensee (Sekundärachse) für den Zeitraum 11.05. 13.12.2017 
Jahrestreffen 2017 AK Hydrologie Göttingen  Büche Ableitung des Wasserhaushaltes des Pilsensees aus Niederschlagsdaten  
 
26 
räume von mehreren Tagen bis Wochen nahezu pa-
rallel. Dies deutet auf eine realistische Simulierung 
des Ausflusses in diesen Perioden hin. Der errech-
nete Abflussgang für ZO und AO ist in Abb. 5 darge-
stellt. 
 
Abb. 5: Errechneter Abflussgang für die oberirdi-
schen Zuflüsse ZO und AO des Pilsensees für den 
Zeitraum 11.05. 13.12.2017 
Unter den beschriebenen Annahmen berechnet 
sich für den Betrachtungszeitraum der mittlere Zu-
fluss auf 0.11 m³/s und der mittlere Ausfluss auf 
0.17 m³/s. Diese Werte liegen deutlich unter den 
von Grimminger (1982) angegebenen MQ für den 
Aubach von 0.4 m³/s. Ein Teil des Defizites ist 
durch die Nichtberücksichtigung des Basisabflus-
ses zu erklären. Als weiteren Grund ist die etwas zu 
gering simulierte Evaporation zu nennen. Für das 
Untersuchungsgebiet ist mit einer jährlichen Ver-
dunstungssumme für Landoberflächen von 500 – 
600 mm auszugehen (LfU 2011), welche für Was-
serflächen noch höher anzunehmen ist. 
5 Fazit und Ausblick 
In der vorliegenden Studie wurde eine erste Ab-
schätzung zum Gang und Volumen des Ausflusses 
des Pilsensees vollzogen. Abgeleitet wurde dies an-
hand des aus der Wasserhaushaltegleichung für 
Seen errechneten Wasserstandes. Unter Berück-
sichtigung der großen Anzahl an unbekannten 
Rahmenbedingungen (Zufluss- und Abflussbedin-
gungen) und zu treffenden Annahamen ist das vor-
liegende Ergebnis eine gute erste Annäherung an 
den Wasserhaushalt des Pilsensees. Der Gang des 
Wasserstandes konnte moderat reproduziert und 
daraus der Abflussgang des Ausflusses abgeleitet 
werden. Eine belastbare Quantifizierung des Aus-
flusses des Pilsensees ist auf dieser Grundlage je-
doch noch nicht möglich. Hierfür ist es erforderlich 
die Anzahl der unbekannten Größen im Wasser-
haushalt zu reduzieren. Ein erster Schritt sind Mes-
sungen zum Abfluss (am Aubach und Fischbach). 
Des Weiteren kann der durch die große Variabilität 
des Niederschlages induzierte Fehler durch eine 
GIS-basierte räumliche Interpolation reduziert 
werden (Bueche and Vetter 2015). 
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Simulation einer Präzisionsbewässerungsanlage für Obstbäume mit Hilfe des 
agentenbasierten Modells DropSim 
Anita Fink, Sabine Timpf und Sven Grashey-Jansen 
Die Effizienz künstlicher Bewässerungsanlagen ist nicht ausschließlich an klimatische Einflussparameter 
geknüpft, vielmehr sind sie das Ergebnis komplexer physikalischer Prozesse und zahlreicher Wechselwir-
kungen in der Pedosphäre. Damit spielt der Boden durch seine kleinräumige horizontale und vertikale 
Heterogenität eine entscheidende Rolle, die in der Bewässerungspraxis bisher jedoch nicht ausreichend 
beachtet wird.  
Im hier präsentierten Ansatz wird eine Präzisionsbewässerungsanlage simuliert, die sich selbstorgani-
siert an die Bedürfnisse einer Pflanze in einem bestimmten bodenhydrologischen Umfeld anpasst. Die  
selbstlernende Komponente wird dabei durch ein sogenanntes Extended Learning Classifier System (XCS) 
realisiert. Ein agentenbasiertes Vorgehen stellt insbesondere in der Bewässerungsforschung eine Inno-
vation dar.  
Die Ergebnisse zeigen für das simulierte Versickerungsmodell ein naturähnliches und mit der Literatur 
vergleichbares Verhalten. Die Präzisionsbewässerungsanlage passt sich an Tag- und Nachtwechsel sowie 
an ungleichmäßige Wurzelverteilungen an. Da das Modell DropSim auf einer niedrigen Skala implemen-
tiert wurde, muss dessen Skalierbarkeit diskutiert werden. Verbesserungen und Erweiterungen sind zu-
künftig besonders im Ausbau der Simulation von Umwelteinflüssen vorzunehmen. Dennoch konnte ein 
innovativer Ansatz entwickelt werden, um eine Präzisionsbewässerungsanlage zu simulieren.
1 Einleitung 
1.1 Stand der Technik im Bewässerungsma-
nagement 
Auf dem Gebiet der Agrarwissenschaften bezeich-
net der terminus technicus Präzisionsbewässerung 
(PI) verschiedene Bewässerungstechniken und -
strategien, um die Bewässerungseffizienz zu stei-
gern (Madramootoo and Morrison, 2013). PI wird 
als der akkurate und präzise Einsatz von Wasser 
definiert, um die spezifischen Bedürfnisse indivi-
dueller Pflanzen oder Managementeinheiten zu er-
füllen. Zusätzlich zielt PI darauf ab, negative Um-
welteinflüsse zu minimieren (Raine et al., 2007). 
Ein PI-System sollte einen initialen Input und Feed-
back durch ein Sensornetzwerk haben sowie 
selbstadaptiv und selbstlernend sein.  
Die größtmögliche Steigerung der Bewässerungs-
effizienz ist von der Kombination mehrerer PI-
Techniken zu erwarten, die die Bodenfeuchte regu-
lieren und dabei pflanzenphysiologische Parame-
ter miteinbeziehen. Greenwood et al. (2009) stellt 
eine gut recherchierte Übersicht zur Verfügung. 
Auf Grund hoher Investitionskosten und enormem 
Wartungsaufwand haben sich diese kombinierten 
Ansätze jedoch noch nicht im Bewässerungsma-
nagement etabliert. 
1.2 Boden- und standortspezifische Bewäs-
serung und Simulation von PI-Systemen 
Während der letzten 30 Jahre wurden zahlreiche 
Modellansätze entwickelt, um die Bewässerungsef-
fizienz zu steigern. Wegen ihrer kleinmaßstäbigen 
Heterogenität hat die Pedosphäre einen direkten 
Einfluss auf den standortspezifischen Bodenwas-
serhaushalt. Diese kleinmaßstäbige Heterogenität 
wurde bisher jedoch von nur wenigen Bewässe-
rungssystemen und Modellansätzen beachtet (z. B. 
Dabach et al., 2013).  
Viele Bewässerungsverfahren arbeiten mit Boden-
feuchtesensoren, die ideal auf bodenspezifische 
Werte kalibriert werden können. Für die mathema-
tische Transformation einer standortspezifischen 
Bodenwasserdynamik sind empirische Bodenda-
ten essentiell.  
Traditionell basieren die meisten Modelle und Si-
mulationen auf den Parametern von Van-Genuch-
ten (Van Genuchten, 1987; Wösten and Van Ge-
nuchten, 1988). Für die Berechnung von Boden-
wasserspannungskurven und anderen bodenspe-
zifischen Werten werden sogenannte Pedotrans-
ferfunktionen (PTFs) verwendet, die mit Hilfe von 
Bodenparametern einfach bestimmt werden kön-
nen (z. B. Børgesen et al., 2008) und die Quantifi-






1.3 Agentenbasierte Simulation und XCS-An-
satz des PI-System 
In diesem Beitrag wird ein Ansatz von Grashey-Jan-
sen und Timpf (2010) aufgegriffen, die durch die 
multi-agentenbasierte Simulation AquaSim gezeigt 
haben, dass Bewässerungskontrolle hocheffizient 
durch wenige, bodenspezifisch kalibrierte Senso-
ren stattfinden kann. Indem einzelne Agenten (z. B. 
Wassertropfen) räumlich und zeitlich lokal mitei-
nander interagieren, wird eine dynamische Bewäs-
serungskontrolle möglich. Prozesse und Interakti-
onen auf Level des einzelnen Agenten (z. B. ein 
Wassertropfen, der sich zur nächsten Bodeneinheit 
bewegt) resultieren in emergenten Eigenschaften 
auf Systemlevel (die Bewässerungsmenge passt 
sich den Pflanzenbedürfnissen an).  
Zusätzlich wird in diesem Ansatz eine lernende 
Komponente eingefügt, ein Extended Learning 
Classifier System (XCS), um das Verhalten des Be-
wässerungssystems mit der Zeit zu verbessern. 
Selbstlernende Programme stammen aus dem 
wachsenden Forschungsgebiet des Organic Com-
puting (OC). Systeme, wie z. B. PI-Systeme, müssen 
dazu fähig sein sich selbst zu organisieren, adaptie-
ren und zu lernen (Selbst-X Eigenschaften, siehe 
Müller-Schloer et al., 2011; Würtz, 2008). Die ange-
wandte Methode des Selbstlernens, XCS, die von 
Wilson (1995) entwickelt wurde, gehört zu den 
Learning Classifier Systemen (LCS).  
2 Methoden 
2.1 Agentenbasierter Modellierungsansatz 
Um das Präzisionsbewässerungssystem zu model-
lieren und simulieren, wurde ein agentenbasierter 
Ansatz gewählt. Agentenbasierte Modellierung ist 
eine relativ neue Vorgehensweise und eine spezi-
elle Art der rechnergestützten Modellierung. Hier-
bei besteht das modellierte System aus einzelnen, 
autonomen Entitäten (z. B. Agenten), die in einer 
Umgebung eingebettet sind, in dieser Umgebung 
handeln und fähig sind, zu kommunizieren. Im hier 
vorgestellten Ansatz von DropSim kann jeder ein-
zelne Wassertropfen, der aus einer Tropfvorrich-
tung kommt, als autonomer Agent betrachtet wer-
den, der auf die lokalen Bedingungen seiner stati-
schen oder dynamischen Umgebung reagiert 
(siehe Abbildung 1).  
Der Erfolg des agentenbasierten Modellierens be-
gründet sich unter anderem mit den Vorteilen, dass 
emergente Phänomene erfasst werden können 
und, dass eine natürliche Umgebung geschaffen 
wird, um dynamische und komplexe Systeme zu 
studieren. Zudem ist ABM äußerst flexibel hinsicht-
lich spezifizierbarer potentieller Variablen und Pa-
rametern (Castle und Crooks, 2006; Crooks und 
Heppenstall, 2012).  
Das hier vorgestellte Bewässerungsmodell zielt da-
rauf ab, Agenten zu schaffen, die sowohl miteinan-
der als auch mit einer sich dynamisch verändern-
den Umwelt interagieren. Dies ist ein neuer und in-
novativer Ansatz hinsichtlich der Versickerungs- 
und Präzisionsbewässerungsforschung.  
2.2 Modellierung von Versickerung und Was-
seraufnahme von Wurzeln 
Der häufig verwendete Quantifzierungsansatz, um 
Wasserversickerung zu modellieren stammt von 
Darcy, der die Berechnung des Wasserflusses q 
erstmals im 19. Jahrhundert einführte (Ehlers und 
Goss, 2016). Der Wasserfluss q, der von einer Bo-
deneinheit A zu einer Bodeneinheit B fließt, wird 
durch die folgende Gleichung berechnet:  
𝑞 = 𝐾(𝛹) ⋅ (
𝛥𝜙
𝛥𝑧
)   ( 1 ) 
K ist die hydraulische Leitfähigkeit, die nach dem 
Modell von Van Genuchten (1980) berechnet wird 
und vom Matrixpotential Ψ abhängt. Δ𝜙 ist die Dif-
ferenz zwischen dem Wasserpotential der Boden-
einheit A und B und Δ𝑧 ist die räumliche Distanz 
zwischen ihnen. Des Weiteren sind für die Trans-
formation von Bodenfeuchtewerten in Wasser-
spannungs- und pF-Werte Pedotransferfunktionen 
(PTFs) nötig (vgl. u.a. Grashey-Jansen 2014).  
Die Methode zur Modellierung der Wasserabsorp-
tion von Wurzeln ist durch Feddes (1982) inspi-
riert. Sie hängt von der Wasserspannung, der Bo-
dentiefe und einer dimensionslosen Funktion ab, 
die die Wasserabsorption der Wurzeln in zu tro-
ckenen oder zu feuchten Bodenbereichen reduziert 
oder sogar unterbindet.  
2.3 Learning Classifier Systeme (LCS) 
Die Methode der selbstlernenden und selbstadap-
tiven Komponente im PI-Systems ist das Learning 
Classifier System (LCS). Es gibt zahlreiche Erweite-
rungen zum originalen LCS von Holland und Reit-
man (1978). Die hier verwendete Erweiterung ist 
das sogenannte Extended Learning Classifier Sys-
tem (XCS, vgl. Wilson, 1995), dessen Ablauf sche-
matisch in Abbildung 2 dargestellt ist. Hierbei han-
delt es sich um eine performanceoptimierte Ver-






Das Kernelement eines XCS ist seine Population [P], 
in der die Classifier gespeichert sind. Jeder Classi-
fier besteht aus einer Kondition (eine Liste von 
Werten oder Parametern mit # als Platzhalter, die 
eine gewisse Umweltsituation repräsentieren), ei-
ner vorgeschlagenen Aktion (ebenfalls eine Liste 
von Werten) und zusätzlichen Werten. Diese sind 
z. B. die bei Ausführung vorausgesagte (numeri-
sche) Belohnung, der dabei gemachte Rechenfehler 
und die Fitness eines Classifiers. Die Interaktion 
des Systems mit der Umwelt wird durch Detekto-
ren (Sensoren) bewältigt, die Input von Ihrer Um-
welt erhalten und die Population [P] mit Classifiern 
füllen sowie durch Effektoren, die die vom System 
vorgeschlagene Aktion ausführen.  
Das System lernt und adaptiert sein Verhalten 
durch folgenden Ablauf: die Detektoren empfangen 
eine Situation von ihrer Umwelt (eine Liste an Wer-
ten), die mit den bereits existierenden Classifiern 
in der Population [P] verglichen wird. Da es even-
tuell mehrere Übereinstimmungen gibt, werden 
die passenden Classifier im sogenannten Match Set 
[M] gespeichert. Wenn [M] nicht genügend ver-
schiedene Aktionen enthält, so wird ein neuer Clas-
sifier generiert. Mit einer Wahrscheinlichkeit von 
𝑝𝑒𝑥𝑝𝑙 werden danach diejenigen Classifier ausge-
wählt, die die vielversprechendste Aktion vorschla-
gen, und im sogenannten Action Set [A] gespei-
chert. Andernfalls erfolgt eine zufällige Aktionsaus-
wahl, um Variation zu garantieren und um neue 
Aktionen zu erschließen. Die Effektoren führen die 
ausgewählte Aktion aus, dessen Auswirkungen 
durch eine verzögerte numerische Rückmeldung 
ans System zurückgegeben werden. Dies sorgt für 
eine Optimierung im Bewässerungsablauf. Eine de-
tailliertere Beschreibung des XCS findet sich in Wil-
son (1995) oder Butz und Wilson (2001). 
3 DropSim: ein Selbstadaptives Agenten-
basiertes Model einer Präzisionsbe-
wässerungsanlage 
In einer Präzisionsbewässerungsanlage sind die 
kleinsten Entitäten/Agenten die Wassertropfen 
(siehe Abbildung 1). Zusätzlich zu den Wassertrop-
fen werden Tropfvorrichtungen, Pflanzen (in der 
einfachsten Form durch Wurzeln repräsentiert) 
sowie Bodeneinheiten (auch Würfel oder Voxel ge-
nannt) benötigt, die als individuelle Agenten agie-
ren. Diese werden für die Versickerungssimulation 
verwendet.  
Auf einer anderen Modellierungsebene kann das 
Bewässerungssystem selbst oder genauer der XCS 
als einzelner Agent betrachtet werden. Das Bewäs-
serungssystem „bewegt“ sich im Raum der Lösun-
gen zu einem bestimmten Bewässerungsproblem 
und versucht, ein optimales Verhalten zu finden. 
Dieser Agent wird für die Lernkomponente der Si-
mulation benötigt.  
Die Komponente, die das Versickerungsmodell mit 
dem lernenden System verbindet, ist das (simu-
lierte) Kommunikationsnetzwerk, das ein drahtlo-
ses Sensornetzwerk (WSN) verwendet, um die Bo-
denfeuchte zu messen und die Wasserabgabe der 
Tropfvorrichtungen zu steuern, indem es Informa-
tionen des lernenden Systems verwendet.  
Als initialen Eingabeparameter der Simulation 
wird außerdem ein räumlich verteiltes Wurzelsys-
tem innerhalb der Bodenmatrix benötigt.  
 
Abb. 2: Übersicht der Kommunikations- und Selbstlernenden Komponente von DropSim 










Tropfrate wird an Tropf-
vorrichtungen gesendet
Bodenfeuchte wird in Array 
für XCS transformiert
XCS berechnet 
Tropfrate für einzelne 
Tropfvorrichtungen










Abbildung 3 zeigt ein gleichmäßig verteiltes Wur-
zelnetzwerk, das für die Simulation und Analyse im 
Folgenden verwendet wird.  
3.1 Agentenbasiertes Versickerungsmodell 
Das Versickerungsmodell ist das zentrale Element 
von DropSim. Es beschreibt, unter welchen Bedin-
gungen sich ein Wassertropfen von einer Boden-
einheit zur nächsten bewegt. Die Bodenumgebung 
wird dabei als Quader modelliert, der 10x10x10 
gleichgroße Würfel enthält, die spezifische Boden-
arten repräsentieren. Vier Tropfvorrichtungen 
sind bündig mit der Gelände- und Bodenoberfläche 
direkt über dem Quader angebracht. Acht Boden-
feuchtesensoren sind innerhalb des Quaders in ei-
ner Bodeneinheit unterhalb einer Tropfvorrich-
tung in zwei verschiedenen Tiefen installiert (siehe 
Abbildung 1 und Abbildung 3). Das Wurzelsystem 
hat seinen Ursprung in der Mitte eines virtuellen 
Baumstamms und verteilt sich gleichmäßig im 
Quader.  
Wassertropfen werden von Tropfvorrichtungen 
mit einer bestimmten Rate pro Zeit in die Bo-
densäule getropft. Dadurch sammeln sich Wasser-
tropfen in einer Bodeneinheit, bis die bodenspezi-
fische Feldkapazität (FC) erreicht ist. Danach be-
wegen sich die Wassertropfen seitwärts oder nach 
unten (abhängig vom hydraulischen Gradienten) 
zur nächsten Bodeneinheit, wobei sie ihre Größe 
nicht verändern.  
 
Bei Wasserstau an der Oberfläche oder dem Kon-
takt mit dem Grundwasserspiegel am unteren 
Rand der Bodensäule, werden die Einzeltropfen als 
Oberflächen- bzw. Grundwasserabfluss aus dem 
System eliminiert. Eine Eliminierung von Wasser-
tropfen aus dem System erfolgt des Weiteren, falls 
sie vom Wurzelsystem absorbiert werden (vgl. Ab-
schnitt 2.2).  
3.2 Die Anwendung des Extended Learning 
Classifier Systems von Wilson 
In DropSim ist die Kondition eines Classifiers eine 
kodierte Liste, die die acht Bodenfeuchtewerte re-
präsentiert, die von den Sensoren in der Bodenein-
heit zu einem bestimmten Zeitpunkt in der Simula-
tion gemessen wurden. Des Weiteren gibt es die 
Aktion, sowie die vorausgesagte Belohnung, den 
Berechnungsfehler und die Fitness für diese spezi-
elle Aktion. Eine Aktion besteht aus einer Liste, die 
die Anzahl an Tropfen beinhaltet, welche jede 
Tropfvorrichtung im nächsten Schritt ausgeben 
muss. Dementsprechend kann ein Classifier fol-
gende Form annehmen: [1 0 0 # -2 # 0 -1: 1 1 1 1 
700 1 0.4]. Die Zahlen und Symbole vor dem Dop-
pelpunkt repräsentieren die Bodenfeuchtewerte, 
die vier Zahlen nach dem Doppelpunkt repräsen-
tieren die auszugebende Anzahl an Tropfen pro 
Tropfvorrichtung (nämlich viermal 1) mit einer er-
warteten Belohnung von 700, einem Berechnungs-
fehler von 1 und einer Fitness von 0.4. 
 
Abb. 3: Flow-chart des Extended Learning Classifier Systems as used in DropSim 




„1 1 1 1“
Population [P]
Match Set [M]
Update: 𝑝    
Action Set [A]Prediction Array
„0 0 0 1 -2 -1 0 -1“
Detectors Effectors
0 0 0 # -2 -1 0 -1 : 1 1 1 1 800  10  0.41
0 0 0 # -2 # 0 # : 1 1 1 1   600  2  0.81
0 # 0 1 # -1 # -1 : 0 0 1 1 500  20  0.62
0 # 0 -1 -2 # 0 # : 1 0 2 2 400  30  0.38
   𝑝          
1 0 0 # -2 # 0 -1 : 1 1 1 1    700  1  0.4
1 0 0 # -2 # 0 # : 0 0 1 1      400  8  0.23
1 # 0 1 # -1 # -1 : 1 2 1 0      100  22  0.65
1 # 0 1 -2 # 0 # : 1 0 2 2      900  36  0.33
0 0 0 # -2 -1 0 -1 : 1 1 1 1   800  10  0.41
0 0 0 # -2 # 0 # : 1 1 1 1      600  2  0.81
0 # 0 1 # -1 # -1 : 0 0 1 1      500  20  0.62
0 # 0 -1 -2 # 0 # : 1 0 2 2      400  30  0.38
etc…
1 1 1 1   0 0 1 1   1 0 2 2   all other actions
667        500         400        nill
0 0 0 # -2 -1 0 -1 : 1 1 1 1 800  10  0.41
0 0 0 # -2 # 0 # : 1 1 1 1   600  2  0.81
(Covering)
Delayed reward = 
900








Das Feedback für das System wird zeitverzögert 
berechnet, um den ebenfalls verzögerten Einfluss 
der Bewässerungsintensität auf die Bodenfeuchte 
zu bewerten. Ziel des XCS ist es, eine optimale 
Tropfrate für eine gewisse Kombination der Sen-
sormessungen zu finden. In dieser Hinsicht ist eine 
Rückmeldung des Systems zwingend notwendig, 
um es dem System zu ermöglicht, sich an variable 
Bodenfeuchtebedingungen anzupassen. 
 
Abb. 4: Simulierte Wurzelnetzwerkumgebung 
Quelle: eigene Darstellung. 
3.3 Ein Drahtloses Sensornetzwerk 
DropSim agiert mittels eines drahtlosen Sensor-
netzwerks (WSN), welches auf einem von IEEE 
802.15.4 entwickelten, neuen Standardansatz ba-
siert, der ZigBee genannt wird (Krause und Konrad, 
2014). Im WSN erhält ein sogenanntes Full Func-
tion Device (FFD) die Bodenfeuchtewerte und 
transformiert sie in ein Array, das als Input für das 
lernende System passend ist. Demnach wird die 
Bodenfeuchte, die von den 8 Sensoren im Boden 
gemessen wird, als kodiertes Array vom FFD and 
den XCS transferiert.  
Der eigentliche Lernvorgang findet im sogenann-
ten ZigBee Coordinator (ZC) statt, der die vorge-
schlagene Aktion (z. B. die Anzahl an auszugeben-
den Tropfen für jede Tropfvorrichtung) zurück 
zum FFD sendet. Dieser wiederum stellt für jede 
Tropfvorrichtung die vorgeschlagene Tropfrate 
zur Verfügung (siehe Abbildung 1). Die Bewässe-
rungsrate kann 0, 1 oder 2 Tropfen pro Tropfvor-
richtung sein (siehe [P] in Abbildung 2).  
4 Der Simulationsablauf von DropSim 
Das in Abschnitt 3 beschriebene Modell wurde in 
NetLogo implementiert, einer open source und 
multiagentenorientierten Programmier- und Mo-
dellierumgebung, die von Wilensky (1999) entwi-
ckelt wurde. NetLogo ist besonders für die Imple-
mentierung komplexer und hochdynamischer Sys-
teme geeignet. Es stellt eine 2D- sowie 3D-Version 
der Simulationsumgebung zu Verfügung.  
Räumliche Auflösung: Das Modell wurde in 3D als 
10x10x10-Einheiten-Umgebung implementiert. 
Dies entspricht 1 dm3 (siehe dazu die Diskussion 
zur Skalierbarkeit des Modells in Abschnitt 6). Der 
Ursprung des Koordinatensystems befindet sich in 
der Mitte der Oberseite des Quaders. 
Zeitliche Auflösung: Ein diskreter Zeitschritt in 
der Simulation (genannt Tick) repräsentiert 2 Mi-
nuten in der realen Welt. Daher entsprechen 360 
Ticks einem 12h-Tag. Während die Versickerung 
und der XCS auch im Laufe der 360 Nacht-Ticks 
stattfinden, stoppt die Wurzelabsorption in diesem 
Zeitraum. Das simulierte Bewässerungssystem be-
nötigt eine grobe, initiale Einschätzung der Bewäs-
serungsfrequenz, da dafür bisher keine automati-
sche Adaption existiert.  
Versickerung: Zu Beginn wird Wasser in die Bo-
densäule getropft und durchfließt eine Bodenein-
heit. Wenn der Wassergehalt in einer Bodeneinheit 
A die pedospezifische Feldkapazität (FC) erreicht, 
was durch entsprechend kalibrierte PTFs berech-
net wird, beginnt das Wasser nach unten oder seit-
wärts in Richtung des höchsten Gradienten zu ei-
ner Nachbarbodeneinheit B zu fließen. Wann im-
mer sich ein Wasseragent von einer Bodeneinheit 
zur nächsten bewegt, werden die Bodenfeuchte 
und alle abhängigen Variablen (Wasserspannung, 
pF-Wert, Wasserleitfähigkeit) dieser beiden Bo-
deneinheiten aktualisiert.  
Das drahtlose Sensornetzwerk: Neben den na-
türlichen Komponenten der Umgebung sind des 
Weiteren die Sensoren und das FFD als Agenten im 
System enthalten. Diese dienen ausschließlich 
dazu, Informationen zu senden und zu empfangen. 
Die Bodenfeuchte, die von den 8 Sensoren gemes-
sen wird, kann über das FFD zum XCS als kodiertes 
Array transferiert werden. Zur Bewässerungsvor-
richtung wird eine Liste zurückgesendet, die eine 
Bewässerungsrate von 0, 1 oder 2 Tropen pro 
Tropfvorrichtung enthält (siehe [P] in Abbildung 
2). 
Das lernende System: Die letzte Komponente im 
System, welche als Agent fungiert, ist der XCS 
selbst. Er bewegt sich im Raum der potentiellen Lö-
sungen für ein Bewässerungsproblem und ver-
sucht dabei seine Performance zu verbessern. Au-












Umwelt machen das XCS zu einem unsichtbaren 
Agenten in der Simulation.  
5 Resultate der Agentenbasierten Simu-
lation von Präzisionsbewässerung 
Der visuelle Output der DropSim Simulation zeigt 
für das Versickerungs- und PI-Modell natürliche 
und bekannte Muster.  
5.1 Verifizierende Resultate  
Abbildung 4 zeigt die Resultate der Wasserversi-
ckerung in zwei verschiedenen Böden mit ver-
schiedenen Bodenarten: stark sandiger Lehm 
(links) und Mittelsand (rechts). Während sich Was-
ser im Mittelsand eher vertikal ausbreitet, kann im 
stark sandigen Lehm eine eher horizontale Bewe-
gung beobachtet werden.  
Abbildung 5 demonstriert die simulierte Versicke-
rung von Wasser in einem zweischichtigen Boden, 
wobei es sich bei der oberen Bodenschicht (z-Ko-
ordinate 0 bis -2) um Mittelsand handelt und bei 
der unteren um stark sandigen Lehm (z-Koordi-
nate -3 bis -10). Die erste Abbildung von links zeigt 
den Beginn der Versickerung, die zweite, wie Was-
ser nur bis in eine Tiefe von -2 versickert und die 
dritte illustriert die sich fortsetzende Versicke-
rung.  
 
Abb. 5: Versickerungsmuster von strak sandi-
gem Lehm (links) und mittlerem Sand (rechts). 
Quelle: Eigene Darstellung. 
 
Abb. 6: Simulation von versickerndem Wasser 
in einem zweischichtigen Boden (mittlerer 
Sand oben und stark sandiger Lehm unten). 
Quelle: Eigene Darstellung. 
Abbildung 6 ist ein typisch beobachtbares Bewäs-
serungsmuster der einzelnen Tropfvorrichtungen. 
Hier wird die Gesamtmenge des Wassers zur Be-
wässerung über 7200 Ticks (entspricht 10 Tagen) 
gezeigt. Tropfvorrichtung 1 gibt am wenigsten 
Wasser ins System ab, wohingegen Tropfvorrich-
tung 2 nahezu 1.5-mal so viel bewässert, wie Tropf-
vorrichtung 1. Diese Information kann nützlich 
sein, um Rückschlüsse auf die Dichte des Wurzel-
netzwerks unterhalb des Baumes zu ziehen.  
Abbildung 6 zeigt jedoch nicht nur die abgegebene 
Wassermenge der einzelnen Tropfvorrichtungen, 
sondern auch die Bewässerungsvariabilität wäh-
rend des Tag- und Nachtmodus. Indem der Gradi-
ent der einzelnen Linien (in Abbildung 6) analy-
siert wird, können Schlussfolgerungen über die An-
passungsfähigkeit des Systems an verschiedene 
Absorptionsraten des Wurzelnetzwerks (zeitlich o-
der räumlich) gezogen werden.  
5.2 Robustheit der Selbstadaption 
Ein weiteres Szenario wurde mit einem etwas ab-
geänderten Wurzelnetzwerk simuliert. Hierbei 
wurde nach 10 simulierten Tagen der Ausfall 
zweier Sensoren vorgegeben und das System für 
weitere 5 simulierte Tage ausgeführt. Hiermit 
konnte getestet werden, ob das System auch mit 
verringerten Informationen aus der Umwelt funk-
tionsfähig ist und sich selbstorganisierend erhalten 
kann.  
Die daraus resultierende Bewässerungsrate zeigt 
für die ersten 10 Tage ähnliche Resultate wie Ab-
bildung 6. Nachdem zwei Sensoren abgeschaltet 
wurden, können die Tropfvorrichtungen ihre In-
tensität größtenteils halten und verringern bzw. 
erhöhen diese nur leicht.  
6 Diskussion 
Das Ziel der hier vorgestellten Simulationsstudie 
war es zu zeigen, dass eine bodenspezifisch kalib-
rierte Präzisionsbewässerungsanlage durch Kom-
bination eines agentenbasierten Modellierungsan-
satzes und eines selbstlernenden Algorithmus si-
muliert werden kann. Das daraus resultierende 
System soll eine selbstoptimierte Steuerung der 
Bewässerung zeigen. Neu an diesem Ansatz ist, 
dass einzelne Wassertropfen, die Wurzeln der 
Pflanze und die Bodeneinheiten als individuelle 
Entitäten behandelt werden. Dies stellt einen inno-
vativen Ansatz in der Bodenhydrologie und Bewäs-





Das in DropSim implementierte Versickerungsmo-
dell zeigt ein naturnahes Verhalten, das ähnlich zu 
Ergebnissen in der Literatur und Beobachtungen in 
der Realität ist. Dies wird vor allem in Abbildung 4 
und 5 verdeutlicht. Diese Muster emergieren aus 
dem System und basieren ausschließlich auf den 
Bodenparametern und lokalen Bewegungen der 
Wassertropfen. Hervorzuheben ist dabei, dass 
durch den agentenbasierten Ansatz die rechenin-
tensive Differentialgleichung zur Lösung der 
Richardsgleichung nicht benötigt wird. 
Abbildung 6 zeigt die Selbstadaption an den Tag-
Nacht-Zyklus des PI-Systems. Die gestufte Bewäs-
serungsrate der Tropfvorrichtungen zeigt, dass 
nachts eine reduzierte Wasserabgabe realisiert 
wird, wohingegen die Pflanze tagsüber nach ihrem 
Bedarf bewässert wird.  
Ein weiterer Selbstadaptionsprozess findet bezüg-
lich der Verteilung des Wurzelnetzwerks statt. Das 
Wurzelnetzwerk in Abbildung 3, das zuvor als 
gleichmäßig eingeschätzt wurde, besitzt in der Re-
alität Bereiche mit höherer und niedrigerer Wur-
zeldichte. Aus diesen lokalen Variationen des Wur-
zelnetzwerks resultiert die räumliche, zeitliche 
und quantitative Differenzierung (siehe Abbildung 
6). Das Simulationsexperiment zeigt, dass das Sys-
tem auch mit zwei ausfallenden Sensoren eine 
noch akzeptable Performance über mehrere Tage 
leisten kann.  
Betrachtet man die Simulation kritisch, so müssen 
folgende Aspekte beachtet werden. Aus rechneri-
schen Gründen wurde das System so skaliert, dass 
eine Bodenrastereinheit einem Kubikzentimeter 
entspricht. Eine Simulation mit realer Skalierung 
und einer rechenstarken Hardware ist deshalb 
dringend notwendig, um die Anzahl der Tropfvor-
richtungen, die Position der Sensoren und weitere 
Parameter zu testen. Jedoch sollte die Veränderung 
der Inputparameter hinsichtlich einer gewählten 
Skala die beobachteten Verhaltensmuster der Ver-
sickerung nicht ändern.  
Die Anwendung der Simulation auf eine größere 
räumliche Bodeneinheit (1 𝑚3) hat keine Auswir-
kungen auf die Funktionsweise des XCS. Es muss je-
doch beachtet werden, dass die bisherige Simula-
tion klein genug ist, um dem System nur einmalig 
ein repräsentatives Feedback zu geben. Wird die 
Bodentiefe jedoch auf einen Meter erweitert, so 
kann es von Interesse sein, zu unterscheiden, ob 
eine spezifische Bewässerungsrate sowohl gut für 
obere als auch für untere Bereiche im Verlauf des 
Bodenprofils ist  
Abschließend ist eine kritische Betrachtung des ge-
samten Systems notwendig. Während der Analy-
sen konnte beobachtet werden, dass die ersten 
Tage des Lernprozesses essentiell für das System 
sind, was noch eingehend untersucht werden 
muss. Sehr positiv ist hervorzuheben, dass die Kon-
struktion des XCS losgelöst von jeglicher Pflanzen-
art und Skala des Bewässerungssystems ist. 
 
Abb. 7: Gesamte Bewässerungsmenge und Entwicklung der Bewässerungsrate der einzelnen 
Tropfvorrichtungen für Tag- und Nachtwechsel alle 360 Ticks. 






7 Zusammenfassung und Ausblick 
Das implementierte Versickerungsmodell zeigt ein 
naturnahes Verhalten, das ähnlich zu Ergebnissen 
in der Literatur und den Beobachtungen in der Re-
alität ist. Die vorgestellte Simulation eines adapti-
ven Präzisionsbewässerungssystems bietet dabei 
zwei neue Ansätze: Erstens ermöglicht die agen-
tenbasierte Modellierung des Bodenwassers, die 
Umgehung der Differentialgleichung zur Lösung 
der Richardsgleichung, was die Berechnungen er-
leichtert. Zweitens adaptiert sich das System 
selbstständig sowohl an die Bedürfnisse der 
Pflanze als auch an sich ändernde Umweltbedin-
gungen (wie z. B. verschiedene Korngrößenvertei-
lungen im Boden, variable Bodenfeuchten, Tag- 
und Nachtzyklen, Wurzelsysteme oder ausgefal-
lene Feuchtesensoren). 
Die präzise Steuerung begründet die Annahme, 
dass ein reduzierter Wasserverbrauch mit dem be-
schriebenen Modell erreicht werden kann. Den-
noch befindet das Modell noch im initialen Stadium 
seiner Entwicklung und mehrere Probleme der re-
alen Praxis wurden bisher bewusst ausgeschlos-
sen. So gibt es bislang z. B. weder eine Adaption an 
den natürlichen Niederschlag noch an Temperatur-
veränderungen, was in der Realität die Evapotrans-
pirationsverhältnisse und damit auch den Wasser-
bedarf von Kulturpflanzen beeinflusst.  
Auf die Grenzen des Versickerungsmodells wurde 
im letzten Abschnitt hingewiesen. Diese beziehen 
sich hauptsächlich auf eine zeitliche, räumliche und 
massebezogene Diskretisierung. Da eines der zu-
künftigen Ziele die Adaption des PI-Systems an 
Niederschlagsereignisse und Temperaturschwan-
kungen sowie andere Umweltvariablen ist, müssen 
verschiedene Modellkomponenten angepasst wer-
den.  
Die Anwendung des Modells in einer realen Umge-
bung bleibt der letzte zukünftige Schritt. Eine Vor-
raussetzung hierfür ist, dass die Konstruktion des 
XCS losgelöst ist von jeglicher Kulturpflanzenart 
und Skala des Bewässerungssystems. Zusätzlich 
zeigte das Experiment, dass ausfallende Sensoren 
vom System über mehrere Tage kompensiert wer-
den können, bis der defekte Sensor ausgetauscht 
ist. 
Demnach können das hier vorgestellte PI-System 
und das Versickerungsmodell als vielverspre-
chende Ansätze zusammengefasst werden, die 
durchaus ein Potential für weitere Fragestellungen 
bieten.  
Grundsätzlich kann die Betrachtung von standort-
spezifischen Bodeneigenschaften einen wichtigen 
Beitrag zur Optimierung und Verbesserung der 
Wassernutzungseffizienz im Bewässerungsmana-
gement leisten. Deshalb erscheint es erforderlich, 
die Korngrößenzusammensetzung und Textur der 
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Räumliche Variabilität der elektrischen Leitfähigkeit kleiner  
Fließgewässer im Raum Göttingen 
Georg-August-Universität Göttingen, Geographisches Institut 
Sophia Marie Heering, Jannik Ahrens, Steffen Möller 
Das in Südniedersachsen gelegene Göttinger Umland beheimatet eine Vielfalt mesozoischer und känozo-
ischer Sedimentgesteine, die die Fließrichtung und die chemische Zusammensetzung von kleineren Fließ-
gewässern prägen. Der Göttinger Wald und seine östlich benachbarten Vorländer sind von Kalksteinen 
des Oberen Muschelkalkes (mo1) und Unteren Muschelkalkes (mu) sowie Mergel- und Tonsteinen des 
Oberen Muschelkalkes (mo2), des Mittleren Muschelkalkes (mm) und des Oberen Buntsandsteins (so) ge-
prägt. Dabei kommt es zum saisonalen Trockenfallen kleiner, im Kalkstein entspringender Fließgewässer 
in den Sommer- und Herbstmonaten. Jene, die aus dem Röt (so) hervorgehen, zeigen hingegen ein peren-
nierendes Fließverhalten. Die vorliegende Arbeit untersucht den Einfluss des geologischen Untergrundes 




Die elektrische Leitfähigkeit wässriger Proben be-
schreibt als Summenparameter den Salzgehalt 
wässriger Lösungen und „beruht auf der Fähigkeit 
der im Wasser gelösten Ionen, elektrischen Strom 
zu transportieren“ (Kölle 2010:73). Sie eignet sich 
sehr gut zur Erfassung von Änderungen im Mi-
schungsverhältnis der Wasserinhaltsstoffe, ent-
spricht aber lediglich „einer unspezifischen, pau-
schalen Aussage über die Gesamtkonzentration“ 
(ebd.:74) der im Wasser dissoziierten Ionen und 
gibt somit keinen Hinweis auf einzelne Stoffe (Nie-
dersächsisches Ministerium für Umwelt, Energie 
und Klimaschutz 2017). Räumliche und zeitliche 
Variabilität in der Gewässerchemie eines Fließge-
wässers, die generell auf verschiedenen Skalen 
vorliegt (Craig 2005; Kirchner et al. 2000), lässt 
sich durch Längsprofilmessungen der elektrischen 
Leitfähigkeit demnach gut darstellen, jedoch bleibt 
die Frage nach den Ursachen unbeantwortet. Für 
die Erklärung der räumlichen Variabilität der 
elektrischen Leitfähigkeit von kleineren Fließge-
wässern wird in wissenschaftlichen Arbeiten auf 
ein komplexes System zwischen biologischen, che-
mischen und physikalischen Prozessen hingewie-
sen (Hayashi et al. 2012:102).  Daher charakteri-
siert jedes Einzugsgebiet individuelle Muster und 
infolgedessen auch individuelle Erklärungsan-
sätze. Obwohl der Fokus in den vergangenen Jah-
ren mehr auf das Zusammenwirken von Oberflä-
chenwasser und Grundwasser gesetzt wurde (Fle-
ckenstein et al. 2010), wird die Geologie als Ein-
flussfaktor unterschiedlich stark gewichtet (Hill, 
Neal 1997; Shand et al. 2005) und speziell in dieser 
Forschungsarbeit in Zusammenhang mit der 
elektrischen Leitfähigkeit gebracht. 
2 Forschungsstand und Fragestellung 
In der Analyse der Messungen der elektrischen 
Leitfähigkeit ergeben sich räumlich unterschiedli-
che Strukturen. Diese haben ihren Ursprung pri-
mär in Zuflüssen oder in sonstigen Stoffeinträgen 
verschiedener Herkunft im Flussverlauf (Mattheß 
1990:57) und können sowohl natürlicher als auch 
anthropogener Art sein (Hütter 1992:86). Zur Er-
klärung räumlicher Differenzen der elektrischen 
Leitfähigkeit können die Landnutzung, die Vegeta-
tion und die Textur des Bodens herangezogen wer-
den (Andrade et al. 2012:496), da diese Faktoren 
anthropogene Stoffeinträge begünstigen und Nie-
derschlag in unterschiedlichem Ausmaß zurück-
halten. Um weitere Ursachen für kleinräumige Va-
riationen zu ergründen, werden beispielsweise seit 
40 Jahren in Zentral-Wales die Plynlimon-Einzugs-
gebiete erforscht (Centre for ecology & hydrology 
2012). So stellten Hill und Neal bereits 1997 her-
aus, dass kleinräumige Unterschiede nicht nur 
über die Böden, die Geologie, die Landnutzung und 
die Vegetation erklärt werden können, sondern 
vielmehr ein komplexes Zusammenspiel von hyd-
rologischen und hydrochemischen Faktoren und 
Prozessen sind (Hill, Neal 1997:705). Shand et al. 
setzten 2005 an diesem Punkt an und fassten zu-
sammen, dass Bachwasser ein gemischtes Endpro-
dukt von chemischen Reaktionen, den Fließwegen, 
der Herkunft, der Verweildauer und dem Mi-
schungsverhalten sämtlichen Wassers innerhalb 
eines Einzugsgebietes sei (Shand et al. 2005:636). 
Die Autoren betonen, dass der Anstieg der elektri-
schen Leitfähigkeit und der Konzentration diverser 
Ionen stark mit einem Wechsel der Geologie korre-
liert. Außerdem sei entscheidend, aus welchen 
hydrologischen Zonen die Quelle gespeist wird und 
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wie lange das Wasser im Untergrund verweilt, be-
vor es zu Tage tritt.  
Neben den bereits genannten Faktoren, die einen 
mehr oder minder starken Einfluss auf die räumli-
che Variabilität der elektrischen Leitfähigkeit aus-
üben können, kommt dem Niederschlag eine be-
deutende Rolle zu. Denn es wurde bereits festge-
stellt, dass die Quellschüttung bei einigen Quellen 
zwischen Nass- und Trockenperioden extrem stark 
schwankt und andere Quellen hingegen nahezu un-
beeinflusst bleiben. Für die in dieser Forschungsar-
beit untersuchten Einzugsgebiete sind die Vor-
feuchtebedingungen wichtig für das Verständnis 
des Beitrages der geogenen Quellen. Dies ist so-
wohl in gewässerchemischer, qualitativer Hinsicht, 
als auch in der Quantität der Quellschüttung be-
deutsam. Durch die hohe Evapotranspiration und 
die schnell abflusswirksamen Niederschläge 
kommt es in den Sommermonaten in der Regel zu 
einem partiellen Austrocknen der kleineren Fließ-
gewässer, die somit als periodische Fließgewässer 
bezeichnet werden können. Für die speziellen 
Längsprofilmessungen wurden in der Regel Tro-
ckenwetterabflüsse herangezogen, d.h. jener Ab-
fluss, der in niederschlagsarmer Zeit auftritt und 
den natürlichen ober- und unterirdischen Spei-
cherräumen der Einzugsgebiete entstammt 
(Baumgartner, Liebscher 1996:500). Er lässt sich 
außerdem als grundwasserbürtiger Abfluss cha-
rakterisieren und spiegelt daher die geogenen 
Stoffquellen gut wider. Der Zeitabstand nach dem 
letzten Niederschlagsereignis sollte mindestens 
drei Tage, also 72 Stunden, betragen (Hölting, 
Coldewey 2013:99ff.). Leider ließ sich durch die 
zeitlich streng getaktete Messkampagne nicht im-
mer erst nach drei niederschlagsfreien Tagen mes-
sen. Somit befinden sich in der Stichprobe auch 
Längsprofile, die nach geringen bis moderaten Nie-
derschlagsereignissen in den letzten 72 Stunden 
gemessen wurden. Sie zeugen aber sehr gut vom 
Einfluss der Vorfeuchte auf das Längsprofil. Ein-
schränkend ist jedoch zu erwähnen, dass nach mo-
deraten bis starken Niederschlägen in den letzten 
72 Stunden auf die Längsprofilmessung verzichtet 
wurde. 
Die primäre Forschungsfrage der vorliegenden 
Studie lautet: Wie beeinflussen der geologische Un-
tergrund und die Vorfeuchtebedingungen die im 
Trockenwetterabfluss gemessene elektrische Leit-
fähigkeit  von kleineren Fließgewässern?  
  
 
Abb. 1: Topographische Karte, Einzugsgebiet Lutter (verändert nach Landesamt für Geoinformation und Landes-
vermessung Niedersachsen 2002, 2010).  
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3 Untersuchungsgebiete und Methoden 
Die Region Göttingen liegt im oberen Leineberg-
land zwischen dem westlichen Harzvorland und 
dem Weserbergland. Vom Leinetal mit einer Höhe 
von etwa 150 m über NHN steigt der Göttinger 
Wald bis zum First der Schichtstufe der Macken-
röder Spitze auf 427,5 m an. Die Jahresdurch-
schnittstemperatur beträgt an der DWD-Station in 
Göttingen 9,0°C und die Niederschlagssumme be-
trägt im langjährigen Mittel 640 mm (DWD 2014).  
Das Tal der Lutter hat sich in die Kalksteine des 
Mittleren Muschelkalkes (mm) und des Unteren 
Muschelkalkes (mu) eingeschnitten. In ihrem Un-
terlauf wird die Talaue durch quartäre Sedimente 
und holozäne Auenlehme geprägt. Die Lutter folgt 
dem Schichteinfallen der Kalksteine und kann da-
her weitgehend als konsequentes Fließgewässer 
angesehen werden. 
Als obsequenter Flusslauf fließt der Weißwasser-
bach von West nach Ost gegen das Einfallen der 
Schichten. Er entspringt westlich der Firstlinie des 
nördlichen Göttingen-Northeimer Waldes im Obe-
ren Buntsandstein (so, Röt). Der Röt bildet den So-
ckel der Schichtstufen des Unteren Muschelkalkes 
und weist daher einen hohen Tongehalt auf.  In die 
Tone des Röt sind Gipslinsen eingelagert, die sich 
teilweise an Verwerfungen befinden. Trotz der 
Fließrichtung gegen das Schichteinfallen kann der 
Weißwasserbach als perennierendes Fließgewäs-
ser angesehen werden, das im Hochsommer zwar 
deutlich weniger Wasser führt, im Gegensatz zur 
Lutter jedoch nicht trockenfällt. Im Mittel- und Un-
terlauf durchquert der Weißwasserbach die Sand-
steine des Mittleren Buntsandsteins (sm). 
Die Messungen der elektrischen Leitfähigkeit in 
beiden Einzugsgebieten erfolgte immer im Strom-
strich und bachaufwärts, um eine Verfälschung der 
Messwerte an bachabwärts gelegenen Messstellen 
durch eine Remobilisierung von Ionen aus dem Se-
diment auszuschließen. Für die Untersuchung wur-
den zwei Einzugsgebiete mit vergleichbarer Größe 
gewählt.  
Das Monitoring an der Lutter wird seit 2014 je nach 
Wetterlage wöchentlich, im besten Fall am gleichen 
Wochentag und in jedem Fall zur gleichen Uhrzeit 
durchgeführt. Die Lutter hat eine Lauflänge von  
8,2 km. Insgesamt werden an 36 Punkten im Ge-
wässer und an den wichtigsten Zuflüssen die elekt-
rische Leitfähigkeit und Wassertemperatur gemes-
sen (vgl. Abb. 1). 
 
Abb. 2: Topographische Karte, Einzugsgebiet Weißwasserbach (verändert nach  Landesamt für Geoinfor-
mation und Landesvermessung Niedersachsen 2010 in Ahrens 2017). 
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Am südlichen Weißwasserbach wurde eine Unter-
suchung im zeitlichen Verlauf von April-Juli 2017 
ebenfalls zu identischen Uhrzeiten durchgeführt. 
Der südliche Weißwasserbach fließt auf insgesamt 
5,1 km Lauflänge. Auch hier wurden insgesamt 36 
Messstellen in das Monitoring einbezogen (vgl. 
Abb. 2). 
Für die manuellen Messungen der elektrischen 
Leitfähigkeit [μS/cm] und der Temperatur des 
Wassers [°C] wurde das Gerät Cond 340i der Firma 
WTW verwendet. Die damit erhobenen Werte be-
ziehen sich auf eine Referenztemperatur von 25°C. 
Um eine möglichst genaue statistische Vergleich-
barkeit gewährleisten zu können, wurde überwie-
gend der Trockenwetterabfluss der Längsprofile 
gemessen. Für den Weißwasserbach liegt neben 
den Längsprofilen auch eine gewässerchemische 
Analyse vor.  
Die ermittelten Daten der gemessenen elektri-
schen Leitfähigkeit beider Bäche sind in Fehlerbal-
kendiagrammen (vgl. Abb. 3 und 4) dargestellt. Die 
Diagramme zeigen zusätzlich die stratigraphischen 
Einheiten entlang des Flussverlaufes, jeweils von 
der Quelle flussabwärts. Zur besseren Visualisie-
rung wurden die Werte der elektrischen Leitfähig-
keit auf den im jeweiligen Fluss gemessenen Wer-
tebereich angepasst, sodass die Ordinate für die 
Lutter den maximalen Wert von 1200 µS/cm er-
reicht, während die Ordinate für den Weißwasser-
bach bis auf 2500 µS/cm skaliert ist. 
Für die institutsnah gelegene Messstelle 6 an der 
Lutter wurde eine Korrelationsanalyse nach Pear-
son durchgeführt, um einen Zusammenhang mit 
der Niederschlagssumme der vergangenen 72 
Stunden vor einer Längsprofilmessung zu überprü-
fen. Die stündlichen Niederschlagssummen wur-
den von der 6 km entfernten DWD-Station im Sü-
den Göttingens entnommen (DWD 2018). 
4 Ergebnisse 
Die Lutter entspringt in den Kalksteinen des Göt-
tinger Waldes. Ihr südlicher Zufluss beginnt mit 
dem Tuchmacherborn, einer Schichtquelle an der 
Grenze vom Oberen Muschelkalk (mo1) zum Mitt-
leren Muschelkalk (mm) mit einer Leitfähigkeit 
von 450-560 µS/cm (vgl. Abb. 3). Der obere Fließ-
abschnitt verläuft in den Mergeln des Mittleren 
Muschelkalkes (mm) und wird durch geringe Zu-
flüsse geprägt, die zu einem Anstieg der Leitfähig-
keit führen. Im weiteren Verlauf hat sich die Lutter 
in den Unteren Muschelkalk (mu) eingeschnitten. 
 
 
Abb. 3: Mittleres Längsprofil der elektrischen Leitfähigkeit der Lutter. Dargestellt sind der Mittel-
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Hier kommt es zu einem sprunghaften Ansteigen 
der elektrischen Leitfähigkeit durch eine Quelle, 
die Grundwasser aus dem Unteren Muschelkalk 
(über 900 µS/cm) schüttet.  
Der Fließabschnitt durch den Ort Herberhausen 
wird durch verschiedene Quellen im Umfeld der 
Ortschaft geprägt, die eine relativ konstante Schüt-
tung aufweisen und diesem Fließabschnitt einen 
perennierenden Charakter verleihen. Durch die et-
was geringere Leitfähigkeit der Zuflüsse sinkt die 
Leitfähigkeit der Lutter auf ca. 700 µS/cm ab. Im 
weiteren Verlauf zwischen dem Ortsausgang von 
Herberhausen (vgl. Abb. 1, Messstelle 16) und der 
Brücke über die Robert-Koch-Straße (vgl. Abb. 1, 
Messstelle 3) fehlen Quellen mit konstanter Schüt-
tung weitgehend, sodass dieser Fließabschnitt im 
Sommer und Herbst trockenfällt. Jedoch münden 
hier einige anthropogen geprägte Zuflüsse mit ho-
her Variabilität in die Lutter, sodass die elektrische 
Leitfähigkeit in diesem Abschnitt wieder etwas an-
steigt. 
Die elektrische Leitfähigkeit weist eine durchaus 
hohe Streuung an den einzelnen Messstellen auf 
(vgl. Fehlerbalken in Abb. 3), die einerseits auf Ver-
dünnung durch Niederschlagswasser und anderer-
seits auf die stärkere Bedeutung des Grundwassers 
in den Sommermonaten zurückgeführt werden 
kann. Da die Messungen weitgehend unter Tro-
ckenwetterbedingungen durchgeführt wurden, 
sind die Mittelwerte relativ hoch. Dadurch wird die 
Streuung der Daten relativiert. Dies bringt der Va-
riationskoeffizient zum Ausdruck (vgl. Abb. 5). 
An der Messstelle 36 (vgl. Abb. 5, Quelle) zeigt der 
Variationskoeffizient von 14,61% eine hohe Streu-
ung der elektrischen Leitfähigkeit an. Flussab-
wärts, bis zur Messstelle 6 (vgl. Abb. 5, Brücke  
Geographie), ist ein Trend zu geringer werdender 
Streuung erkennbar. Im Bereich der Stadt (Mess-
stellen 5 bis 1) nimmt der Variationskoeffizient 
wieder deutlich zu.  
Um den Einfluss der Niederschläge und somit eine 
mögliche Verdünnung des Bachwassers durch 
event water zu prüfen, wurde eine Korrelations-
analyse nach Pearson durchgeführt. Das Streudia-
gramm (vgl. Abb. 6) aus der 72-stündigen Nieder-
schlagssumme vor der Messung (N_72) und der 
elektrischen Leitfähigkeit (LF) zeigt eine tendenzi-
ell aufsteigende Punktwolke, die allerdings nur ei-
nen schwachen Zusammenhang nahelegt. Der Kor-
relationskoeffizient ergibt ebenfalls einen schwa-
chen positiven Zusammenhang von +0,286, der je-
doch bei einer Irrtumswahrscheinlichkeit von 5% 
signifikant ist. Dies bedeutet: je mehr Niederschlag 
in den 72 Stunden vor der Messung gefallen ist, 
 
 
Abb. 4: Mittleres Längsprofil der elektrischen Leitfähigkeit des südlichen Weißwasserbaches. Dar-
gestellt sind der Mittelwert sowie Minimum und Maximum als Fehlerbalken. 
Quelle: Ahrens 2017: 22. 
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desto höher ist die gemessene elektrische Leitfä-
higkeit. 
Der südliche Weißwasserbach weist im Quellgebiet 
die niedrigsten Werte der elektrischen Leitfähig-
keit mit ca. 600 µS/cm im gesamten Bachverlauf 
auf (vgl. Abb. 4). Er fließt zunächst durch den Obe-
ren Buntsandstein (so, Röt) und anschließend 
durch die Sandsteine des Mittleren Buntsandsteins 
(sm). In die Tone des Röt sind vereinzelte Gipslin-
sen eingelagert, sodass das Grundwasser aus die-
sen Bereichen mit Calciumsulfat angereichert ist. 
Die elektrische Leitfähigkeit steigt an Messstelle 33 
sprunghaft auf nahezu 2000 µS/cm an. Die chemi-
schen Analysen zeigten, dass der Anstieg der Leit-
fähigkeit mit einem Anstieg der Ca2+-Konzentra-
tion von 90 auf 244 mg/l und der SO42--Konzentra-
tion von 28 auf 545 mg/l einherging. Der Fließab-
schnitt im Oberen Buntsandstein weist die Ten-
denz einer Zunahme der Leitfähigkeit vom Früh-
jahr bis hin zum Sommer auf. Bei abnehmenden 
Abflüssen im Bach steigt die Bedeutung konstanter 
Grundwasserzuflüsse mit hoher Leitfähigkeit.  
Der bachabwärts liegende Fließabschnitt  im Mitt-
leren Buntsandstein wird von zwei Quellen mit ge-
ringer elektrischer Leitfähigkeit und ebenfalls 
weitgehend konstanter Schüttung geprägt. Diese 
verdünnen das Wasser des Weißwasserbaches und 
senken dessen Leitfähigkeit. Der Unterlauf des 
Weißwasserbaches ist durch konstante Werte der 
elektrischen Leitfähigkeit (ca. 600 µS/cm) durch 
das Fehlen von Zuflüssen geprägt (Ahrens 2017: 
20ff.). 
  
Abb. 5: Berechneter Variationskoeffizient an aus-
gewählten Standorten entlang der Lutter bei Nie-
derschlagsereignissen (min. 72 Stunden vor der 
Messung). 
Sowohl an der Lutter als auch am Weißwasserbach 
ließ sich eine ansteigende elektrische Leitfähigkeit 
mit Abnahme des Abflusses in den Sommermona-
ten registrieren. Dies spricht für den mit zuneh-
mender Trockenheit ansteigenden Einfluss des 
Grundwassers. In den Winter- und Frühjahrsmo-
naten ist jedoch auch ein Einfluss der Nieder-
schläge festzustellen.  
 
Abb. 6: Elektrische Leitfähigkeit und Nieder-
schlagsereignisse (min. 72 Stunden vor der Mes-
sung) am Messstandort der Brücke der Geogra-
phie im Punktdiagramm. 
5 Diskussion 
Sowohl der geologische Untergrund als auch die 
Niederschlagsbedingungen nehmen eine zentrale 
Rolle bei der Interpretation der Längsprofile der 
elektrischen Leitfähigkeit beider Fließgewässer 
ein. Die Leitfähigkeit der Lutter und die des Weiß-
wasserbaches werden durch die Zuflüsse aus dem 
Grundwasser entscheidend bestimmt. An beiden 
Fließgewässern stellen die Quellen jeweils die 
Messstellen mit der geringsten Leitfähigkeit im ge-
samten Längsprofil dar (Lutter 450-550 µS/cm, 
Weißwasserbach 600 µS/cm).  
Die elektrische Leitfähigkeit im Verlauf der Lutter 
steigt vor allem durch die Quellschüttung aus dem 
Unteren Muschelkalk stark an. Im Oberlauf des 
Weißwasserbachs führt eine Verwerfungsquelle 
aus dem Oberen Buntsandstein zu einem sprung-
haften Anstieg. Durch die gewässerchemischen 
Analysen vom Oberlauf des Weißwasserbachs 
konnte gezeigt werden, dass Grundwasser aus den 
im Röt eingelagerten Gipslinsen Calciumsulfat löst 
und ins Gewässer einträgt (Ahrens 2017:18). 
Im Mittellauf beider Fließgewässer ist eine Ab-
nahme der elektrischen Leitfähigkeit zu verzeich-
nen. Am Weißwasserbach ist diese auf Quellen aus 
dem Mittleren Buntsandstein zurückzuführen, die 
auf Grund ihrer deutlich geringeren Leitfähigkeit 
das Bachwasser stark verdünnen und bei annä-
hernd 650 – 700 µS/cm halten. Für die Lutter steht 
eine gewässerchemische Analyse noch aus, sodass 
eine genaue Interpretation zum jetzigen Zeitpunkt 
nicht möglich ist. Es ist lediglich ein moderater Ver-
dünnungseffekt erkennbar, der die Leitfähigkeit 
auf Werte um etwa 700 µS/cm senkt.  
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Der Unterlauf der Lutter ist im Vergleich zum 
Weißwasserbach anthropogen geprägt, was zur 
Folge hat, dass die Zuflüsse eine hohe Variabilität 
ihrer elektrischen Leitfähigkeit aufweisen. Der Un-
terlauf des Weißwasserbachs hingegen zeichnet 
sich durch eine konstantere elektrische Leitfähig-
keit aus. Dies kann auf fehlende Zuflüsse, sowohl 
geogenen als auch anthropogenen Ursprungs zu-
rückgeführt werden.  
Beide Längsprofile unterstreichen die Rolle des  
geogenen Untergrundes, der sowohl eine Konzen-
tration gelöster Ionen im Gewässer als auch deren 
Verdünnung hervorrufen kann. 
Die Rolle des Niederschlages ist dagegen keines-
wegs nur auf die Verdünnung des vorwiegend aus 
Grundwasser bestehenden Bachwassers zu redu-
zieren. Die Korrelationsanalyse an der Lutter hat 
gezeigt, dass Niederschlagsereignisse innerhalb 
von 72 Stunden vor der Messung einen schwachen, 
aber signifikant positiven Zusammenhang mit er-
höhten Werten der elektrischen Leitfähigkeit auf-
weisen. Das widerspricht der Annahme, dass das 
Niederschlagswasser ausschließlich verdünnend 
wirkt und unter reinen Trockenwetterbedingun-
gen eine höhere elektrische Leitfähigkeit gemessen 
würde.  
Dass die Erhöhung der Leitfähigkeit auf den Ein-
trag von Feststoffpartikeln durch Oberflächenab-
fluss zurückzuführen ist, kann ausgeschlossen wer-
den, denn die Beprobung fand nie während eines 
Niederschlagsereignisses bzw. kurz danach statt. 
Da die Niederschlagssummen relativ gering waren 
und der Oberflächenabfluss zeitlich auf das Nieder-
schlagsereignis und maximal wenige Stunden da-
nach begrenzt bleibt, kann ein Stoffeintrag durch 
den Oberflächenabfluss nicht als Begründung an-
geführt werden. 
Eine weitere Alternative wäre das Austreten von 
verzögertem Zwischenabfluss, das aus den kalkhal-
tigen Böden ebenfalls Ionen lösen kann und somit 
eine höhere elektrische Leitfähigkeit aufweist als 
Niederschlagswasser. Allerdings ist unwahrschein-
lich, dass in der kurzen Kontaktzeit zwischen Infilt-
ration und Austreten ins Gewässer der verzögerte 
Zwischenabfluss so viele Ionen lösen kann, dass er 
die Leitfähigkeit im Gewässer deutlich erhöht, die 
vor allem von hoch konzentriertem Grundwasser 
geprägt wird. 
Eine mögliche Interpretation ist das Austreten von 
pre-event water, das durch einen Druckimpuls (Pis-
ton-Flow-Effekt) durch den infiltrierten Nieder-
schlag ausgelöst wird (Uhlenbrook, Leibundgut 
1997:17). Da der geologische Untergrund aus kalk-
haltigem Gestein besteht, weist auch das oberflä-
chennahe Grundwasser eine hohe elektrische Leit-
fähigkeit auf.  
6 Schlussfolgerung 
Die vorliegende Studie unterstreicht die Rolle des 
geogenen Stoffeintrages und dessen Einfluss auf 
die elektrische Leitfähigkeit im Längsprofil kleiner 
Fließgewässer. Entsprechend ihren hydrochemi-
schen Eigenschaften können sie die Leitfähigkeit 
sowohl erhöhen als auch verringern. Bei relativ 
konstanter Schüttung kommt den geogenen Quel-
len aus dem Grundwasser bei sommerlichem Nied-
rigwasserabfluss eine immer stärkere Bedeutung 
zu. In den Sommermonaten steigt die Leitfähigkeit 
im Gewässer einerseits stark an, kann aber durch 
Starkniederschlagsereignisse zeitnah stark ver-
dünnt werden. Daraus ergibt sich eine deutlich hö-
here Variabilität der Leitfähigkeit in den Sommer-
monaten. 
Niederschläge können jedoch auch eine Erhöhung 
der elektrischen Leitfähigkeit ein bis drei Tage 
nach dem Niederschlagsereignis hervorrufen, die 
mit Hilfe des Piston-Flow-Effektes erklärt werden 
kann. Eine gewässerchemische Analyse an der Lut-
ter steht noch aus und könnte den Beitrag des Nie-
derschlages auf die hydrochemische Zusammen-
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There are numerous rivers in Eastern Europe that cross international borders, connecting multiple 
countries despite differences regarding water legislation, monitoring practices and water use. The 
Western Bug (shared by Ukraine, Belarus and the European Union (EU)), the Desna (shared by Russia 
and Ukraine), and the Western Dvina (shared by Russia, Belarus, and the EU) act as examples of trans-
boundary rivers that require transboundary cooperation to solve environmental issues in their catch-
ments. The three rivers flow through different sets of riparian countries, but their basins are similar 
regarding their size (several ten thousand km²), their climate (moderately continental temperate cli-
mates with significant snow cover during the winter) and discharge regimes (spring floods from snow 
melt). In addition, all three rivers suffer from pollution due to insufficient treatment of urban and in-
dustrial wastewater as well as nutrient inflows from agriculture. Differences exist regarding the longi-
tudinal pattern of pollution: In the Western Bug, contaminant input originates chiefly upstream in 
Ukraine and Belarus, while comparable issues persist primarily downstream in the Desna and Western 
Dvina, i.e. in Ukraine respectively Belarus and Latvia. This study suggests that an integrated river basin 
assessment followed by an integrated water resources management (IWRM) are required to solve 
these problems. Here, we focus on the question how international cooperation at river basin scale can 
be fostered concerning environmental and socio-economic data availability in the water sector. Fur-
ther challenges for IWRM implementation in the case study catchments include pollution mitigation, 
harmonization of legal frameworks, improved monitoring and data exchange, capacity development, 
and system modeling. The latter is particularly important for assessing the impact of changing bound-




Transboundary rivers act as natural connec-
tions between neighboring countries. When-
ever there are challenges related to water secu-
rity, water quality or aquatic ecology, their solu-
tion requires international cooperation that 
may go beyond established partnerships. In this 
study, we look at Ukraine, Russia, and the Euro-




pean Union (EU) which share several river ba-
sins that cross at least one international border, 
with all riparian countries relying on these 
shared water resources in one way or another. 
The trilateral project ManTra-Rivers focuses on 
three rivers located in this region: The Western 
Bug (shared by Ukraine, Belarus, and Poland), 
the Desna (shared by Russia and Ukraine), and 
the Western Dvina (shared by Russia, Belarus, 
and Latvia in addition to small sections in Lith-
uania and Estonia). In all three cases, there are 
water quality and availability issues that re-
quire international attention. A comprehensive, 
reliable knowledge base and consistent data 
collection are indispensable prerequisites for 
sustainable and fair management which consid-
ers the interests of as many stakeholders as pos-
sible. However, differences between national 
regulations, e.g. with respect to monitoring or 
water quality standards, and lack of data can be 
serious hindrances for consistent system analy-
sis (Karthe et al. 2015, 2017; Ertel et al. 2012). 
Furthermore, actual implementation of mean-
ingful measures, e.g. for water conservation, 
may fail because of institutional or political con-
straints (Houdret et al. 2013). Beyond these fac-
tors, changing boundary conditions, i.e. climate, 
land use or demographic changes, must be 
taken into consideration as they can have signif-
icant impacts on river systems. 
Ideally, transnational system analysis and water 
management should be founded on scientific 
facts to prevent political considerations and 
emotions from affecting decision making pro-
cesses. A noteworthy approach for achieving 
this goal is Integrated Water Resources Man-
agement (IWRM). It is defined as a “process 
which promotes the coordinated development 
and management of water, land and related re-
sources in order to maximize the resultant eco-
nomic and social welfare in an equitable man-
ner without compromising the sustainability of 
vital (aquatic) ecosystems” (GWP-TAC 2000:3). 
Notably, IWRM promotes river basins – regard-
less of national borders – as the relevant man-
agement units (Dombrowsky et al. 2014). In the 
EU, the EU Water Framework Directive (EU-
WFD) acts as a comprehensive guideline for all 
member states for implementation of water re-
sources monitoring and management at river 
basin scale. However, as rivers enter or leave 
the European Union, legal requirements may 
change to divergent frameworks that may dif-
fer, for example, concerning specific limit val-
ues. In such cases, IWRM can serve as a system-
atic but also somewhat flexible framework for 
all riparian countries. 
The ManTra-Rivers project aims at strengthen-
ing cooperation beyond national borders, that is 
based on an integrated problem analysis at river 
basin scale. The rationale behind this approach 
is that a science-based, unbiased and uniform 
assessment can help to improve the dialogue 
between relevant stakeholders whose interests 
may differ due to socioeconomic, political or le-
gal considerations. 
2 Case Study: Western Bug 
Tab. 1: Characteristics of the Western Bug River Basin 
Catchment Size (km²) 37,757 
River Length (km) 772 
Countries in the Catchment Ukraine (27.4%), Belarus (23.4%), Poland (49.2%) 
Population 3,226,000 
Topography primarily flat, hills in the upper reaches 
Prevailing Ecoregions (% area) Central European mixed forests (100%) 
Climate temperate, moderately continental 
Annual mean temperature 7.0-7.6°C 
Annual mean precipitation 650-700mm 
Runoff peak spring (snowmelt) 
Predominant soils sod-podzolic soils (luvisols, podzoluvisols, podzols) 




Source: Chalov et al. 2017; EEA 2003; Herenchuk 1972, 1975; Lipinskyy et al. 2003; Pavlik et al. 2014; ICWS 2001; 
Nachtergaele et al. 2009. 
Originating in Ukraine, the Western Bug River 
becomes a border river with Poland and later 
Belarus before it drains into the Polish Zegrze 
Reservoir of the Narew River, a tributary of the 
Vistula. Both population and the intensity of 
economic activity are distributed irregularly 
among the riparian countries: 47.4% of the 
population resides in the Ukrainian sector, 
16.3% in Belarus, and 36.3% in Poland. The 
largest city is Lviv in Ukraine with 0.76 million 
inhabitants (Mioduszewski et al. 2012), fol-
lowed by Brest, Belarus, with a population of 
0.34 million. The predominantly rural Polish 
sector has the lowest population density (Skur-
bilowicz 2014). In addition to larger urban set-
tlements, there is significant economic activity 
in both the Ukrainian and Belorussian sectors, 
such as large industrial sites, coal mines, and 
intensive agriculture. 
 
Fig. 1: Abandoned Wastewater Treatment 
Plant in Hlyniany, Ukraine 
Source: Author’s photograph (Björn Helm). 
Water pollution in the Western Bug originates 
predominantly from Ukraine and Belarus 
(Helm et al. 2012), and significant amounts of 
organic substances and nitrates enter Poland 
(Michalczyk et al. 2002). Agriculture (which is 
responsible for about half of the nitrogen and 
phosphorus loads), insufficient waste water 
treatment (fig. 1), industry, and coal mining are 
the most significant pollutant sources (Mio-
duszewski et al. 2012, Hagemann et al. 2014, 
Ertel et al. 2012), although the actual distribu-
tion of individual sources is a contested issue 
(Helm et al. 2012). 
As an EU member state, Poland needs to com-
ply with the EU-WFD. Belarus and Ukraine, on 
the other hand, have their own national legisla-
tions. In Ukraine, two different water assess-
ment guidelines are applied based on water 
use and location. In urban regions, the sanitary 
rules and norms SaNPiN (transliteration: Sani-
tarni Pravyla i Normy) apply, whereas rural 
parts of the river basin are subject to the OBRV 
(transliteration: Orientiryentovno  Bezpechni 
Rivni Vplyvu) norm which regulates pollution 
levels in water bodies with fish industry. The 
latter is generally stricter, albeit still not as 
strict as EU-wide standards. However, due to 
the 2014 Association Agreement between the 
EU and Ukraine, the OBRV norm is currently 
being modified to approximate EU standards 
(Yatsuik et al. 2017).  
In the future, climate change is projected to 
cause higher temperatures throughout the 
year, especially in the winter months. A shift in 
precipitation patterns with increases during 
winter and significant decreases during sum-
mer is expected to intensify low-flow events in 
the summer months by 2071-2100 (Pavlik et 
al. 2014). One likely impact of low flow and in-
creasing temperatures is a reduction of the 
Western Bug’s capacity to dilute contaminants, 
thus leading to higher pollutant concentrations 




















3 Case Study: Desna 
Tab. 2: Characteristics of the Desna River Basin 
Catchment Size (km²) 89,003 
River Length (km) 1,130 
Countries in the Catchment Russia (62%), Ukraine (38%) 
Population 2,499,600 
Topography mostly lowland with muddy flats and swampy valleys 
Prevailing Ecoregions (% area) East European forest steppe (52%) 
Central European mixed forests (37%) 
Sarmatic mixed forests (11%) 
Climate moderately continental 
Annual mean temperature 6.3°C (upper basin), 7.0°C (lower basin) 
Annual mean precipitation 650-700mm 
Runoff peak spring (snowmelt) 
Predominant soils Podzolic 
Source: Chalov et al. 2017; EEA 2003; Rudenko 2007; Marynich et al. 1985; Marynich and Shishchenk 2005. 
The Desna River flows from Russia into 
Ukraine mostly through lowland regions with 
muddy flats and swampy valleys (Marynich et 
al. 1985). It is the longest tributary of the Dnie-
per River, Ukraine’s largest river and a major 
drinking water source (Khrystyuk et al. 2017; 
Luzovitska et al. 2017). The Ukrainian capital 
Kiev is located 16 km south of the Desna River’s 
confluence into the Dnieper. Roughly 1.53 mil-
lion people (61.6%) live in the Russian part of 
the catchment, 0.96 million (38.4%) in Ukraine 
(Rudenko 2007). The river has been regulated 
to varying degrees in both parts of the catch-
ment. For example, two Russian nuclear power 
plants have cooling ponds and off-stream wa-
ter storages on the banks of the river, while 
there are dozens of reservoirs in the Ukrainian 
part (Vishnevsky 2011). 
The most important challenges for water man-
agement in the Desna River basin are related to 
water quality, data availability, flooding, and 
climate change (Chalov et al. 2017; Gorbachova 
and Kolianchuk 2012; Yatsiuk et al. 2017). As 
in the Western Bug River basin, agricultural in-
put and sewage water affect water quality neg-
atively at various locations in the catchment, 
especially downstream. Organic substances 
and pesticides, which are not fully degraded 
and thus accumulate in the basin, are the main 
pollutants. Sewage waters are a primary source 
of mineral forms of phosphorus. While de-in-
tensification of agricultural activity and a de-
creasing population have been contributing to 
decreasing nutrient concentrations over the 
last 25 years, pollution levels are still serious 
under low-flow conditions (Arkhipchuk and 
Malinovskaya 2002). 
Hydrochemical monitoring is limited to only 
four observations a year and fails to capture 
several priority substances. Data availability 
suffered particularly after the end of the Soviet 
Union, as data exchange between Russia and 
Ukraine came to a standstill (Chalov et al. 
2017). Beyond a better understanding of water 
quality problems, improved monitoring and 
transboundary exchange could also help to 
mitigate flood impacts in the future (Gorba-
chova and Kolianchuk 2012). A post-Soviet 
challenge for bilateral cooperation in the basin 
is posed by different legal frameworks for wa-
ter management, with Ukraine’s legislation be-
ing in the process of a major overhaul for ap-
proximation with EU standards (Yatsiuk et al. 
2017). 
Similarly to the Western Bug, climate change in 
the Desna River basin is projected to cause in-
creased temperatures throughout the year, de-
creased precipitation during summer and in-
creased precipitation in the winter months. 
Changing climatic conditions and human im-
pacts are also expected to cause increased bank 
erosion (Chalov et al. 2017). 




4 Case Study: Western Dvina 
Tab. 3: Characteristics of the Western Dvina River Basin 
Catchment Size (km²) 85,964 
River Length (km) 1,020 
Countries in the Catchment Russia (32%), Belarus (38.6%), EU (29.4%: primarily Latvia; small 
parts of Estonia and Lithuania) 
Population 2,173,017 
Topography mainly flat, wavy plain 
Prevailing Ecoregions (% area) Sarmatic mixed forests (96%) 
Scandinavian and Russian taiga (4%) 
Climate temperate, moderately continental 
Mean temperature January: -6°C to -10°C 
July: 17°C to 19°C 
Annual mean precipitation 650mm 
Runoff peak spring (snowmelt) 
Predominant soils podzoluvisols, histosols, podzols (Russia and Belarus); 
luvisols, histosols, podzols (EU) 
Source: Chalov et al. 2017; EEA 2003; Nilsson 2006; ICWS 2001; Nachtergaele et al. 2009. 
The Western Dvina has its source in Russia. It 
flows first into Belarus and then enters Latvia 
where it discharges into the Gulf of Riga. Com-
parable to the other case study rivers, the river 
flows through a mainly flat to slightly wavy 
landscape. The Latvian and Belorussian sectors 
feature the highest degree of urbanization in 
the catchment, with large cities such as the Lat-
vian capital Riga (641,007 inh.) and Vitebsk 
(376,226 inh.) in Belarus (AQUASTAT n.d.). 
Consequently, economic activity and river reg-
ulation is rather low in the Russian part of the 
basin and high in Belarus and Latvia.   
Due to considerable land use differences be-
tween the riparian countries, the most serious 
environmental issues are found in the down-
stream sections. Pollution hotspots are typi-
cally found around urban settlements, particu-
larly Vitebsk and Polotsk in Belarus. Moreover, 
elevated levels of chlorides, ammonia nitrogen 
and phosphorus were found in regions with 
significant oil and energy industry (Yush-
chenko et al. 2015). While agricultural decline 
in Latvia and Russia and improved water treat-
ment plants in Latvia reduced stress on the 
ecosystem to a certain degree (Tilis and Miris 
2001), annual mean concentrations of some 
nutrients, such as ammonia nitrogen, still ex-
ceed environmental standards on occasion 
(Chalov et al. 2017). 
Lack of data due to insufficient monitoring is an 
important issue in the catchment. A model 
chain that considers meteorology, land use, hy-
drology, matter transport, erosion, and hydro-
biology, can help further understanding of, e.g., 
changes related to anthropogenic or natural 
conditions. Since May 2017, a pilot study in the 
Velesa River, a tributary of the Western Dvina, 
works towards this goal. There, a monitoring 
station provides information on nutrient loads, 
sediment transport, and runoff formation. 
Since the end of the Soviet Union, monitoring 
and data exchange was further hindered by in-
stitutional fragmentation. Currently, there are 
three different legal frameworks that govern 
the catchment: While Latvia, Estonia, and Lith-
uania all follow the EU-WFD, both Belarus and 
Russia have their own national water codes 
and guidelines (ICWS 2001). 
Comparing the period 1966-2000 with 1877-
1965, maximal discharge for various parts of 
the river declined. This trend, which is ex-
pected to continue due to climate change, 
needs to be considered for future management 
measures, e.g. planned dam construction in 
Belarus and Latvia (Volchek 2008). 




7 5 Conclusion 
The end of the Soviet Union in 1991 triggered a 
geopolitical reorganization of Eastern Europe, 
leading to the formation of newly independent 
states and shifting borderlines. As a result, nu-
merous river basins are now shared by a 
greater number of countries than before, in-
cluding the Western Bug, the Desna, and the 
Western Dvina. Socioeconomic transfor-
mations – e.g. processes of decline and subse-
quent revitalization of industries and agricul-
ture following privatization and reorganization 
– and changing boundary conditions – e.g. al-
terations in water quality and availability due 
to climate change, urbanization, and decay of 
wastewater treatment systems – have had sig-
nificant impacts on the region’s water usage. 
 
Tab. 4: Selected Challenges for Water Management in the Transboundary Catchments 
 Western Bug Desna Western Dvina 
Water Quality Issues  Pollution from settlements, industrial areas, and agriculture 
 Insufficient wastewater treatment infrastructure 
 Pollution from coalmines  
 Removal of illegal land-
fills/pesticide storages 
 Limited knowledge 
about other pollution 
sources 
 Limited knowledge 
about other pollu-
tion sources 
Legal Frameworks for 
Water Management 
 Poland: EU-WFD 
 Ukraine: national water 
legislation, approximation 
with EU guidelines in pro-
gress 
 Belarus: national water leg-
islation 
 Russia: national wa-
ter legislation 
 Ukraine: national wa-
ter legislation, ap-
proximation with EU 
guidelines in progress 
 Russia: national wa-
ter legislation 
 Belarus: national 
water legislation 
 Latvia, Estonia, Lith-
uania: EU-WFD 
Monitoring  Differences between systems, e.g. no guaranteed compliance with EU practices 
 Deficits in monitoring of biological and hydro-morphological components, and of 
toxic substances 
 Limited monitoring of discharged waste waters (composition, toxicity) 
Climate change im-
pacts 
 Rising temperatures and altered precipitation throughout the year 
 Changes in high and low flow with impacts on water quality and availability 
Source: Mioduszewski et al. 2012; Hagemann et al. 2014; Ertel et al. 2012; Michalczyk et al. 2002; Pavlik et al. 2014; 
Yatsiuk et al. 2017; Fischer et al. 2014; Gorbachova and Kolianchuk 2012; Arkhipchuk and Malinovskaya 2002; Yush-
chenko et al. 2015. 
Today, all three river basins suffer from several 
kinds of pressures (see tab. 4), including pollu-
tion from agriculture and settlements. While 
these problems are more urgent in some sec-
tions than in others, sustainable solutions 
largely depend on international cooperation on 
a river basin scale – especially for downstream 
countries like Poland where pollutant loads en-
ter the country from abroad. Differences be-
tween legal frameworks for water manage-
ment, on the one hand, and deficits in data 
gathering, availability, and compatibility, on 
the other hand, exacerbate these issues as they 
constrain transboundary cooperation. Multi-
level and maybe even joint (transboundary) ca-
pacity development for water experts and the 
general public (e.g. Leidel et al. 2012) could 
greatly facilitate such a cooperation process.  
While some issues are relevant in all basins, 
other problems require special attention in 
specific basins, such as system modeling. For 
example, hydrological models exist for a sec-
tion of the Western Bug (Kalbacher et al. 2012), 
whereas similar models for the Desna and 
Western Dvina catchments remain key desid-
erata. Ideally, comprehensive model chains 
should allow for simulation of water and mat-
ter flows and their ecologic impacts in each ba-
sin under changing boundary conditions in the 
past and the future. 
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Im Elbsandsteingebirge und der benachbarten Region des Lausitzer Berglandes wurden drei heterogen 
strukturierte Kleineinzugsgebiete durch Längsprofilmessungen der elektrischen Leitfähigkeit und Bepro-
bung untersucht. Das Ziel der Untersuchung bestand darin, gemeinsame Muster im Längsprofil zu erken-




Die elektrische Leitfähigkeit gilt als „Summenpara-
meter für gelöste, dissoziierte Stoffe“ (Hütter 
1992:265). Sie korreliert vor allem mit den so ge-
nannten Haupt-Ionen, den in größerer Konzentra-
tion vorkommenden Ionen (Allan 1995). Im Rah-
men von Längsprofilmessungen kann sie Hinweise 
darauf geben, an welchen Stellen höher oder gerin-
ger konzentrierte Zuflüsse in Gewässer münden. 
Hierdurch können vor allem diffuse Quellen dedek-
tiert werden, die nicht als offensichtlicher Zufluss 
in das Gewässer gelangen. Vor allem Grundwasser, 
das aus dem Ufer oder der Sohle austreten kann, 
erreicht das Gewässer auf diffusem Wege. Neben 
den aus dem geologischen Untergrund gelösten 
Stoffen kann es auch über das Sickerwasser einge-
tragene Nährstoffe aus der Landwirtschaft enthal-
ten. In der vorliegenden Untersuchung wurden 
drei kleine Einzugsgebiete mit heterogener Aus-
stattung bezüglich Geologie und Landnutzung un-
tersucht. In den Längsprofilen der Fließgewässer 
sollte die Reaktion auf die Zuflüsse gemessen und 
verglichen werden. 
2 Forschungsstand und Fragestellung 
Forschungen zu Längsprofilen in kleinen, hetero-
genen Einzugsgebieten wurden unter anderem von 
Krein (1996) sowie Möller & Symader (2001) und 
Möller (2002) durchgeführt. Hierbei konnte festge-
stellt werden, dass die größten Stoffeinträge durch 
punktuelle Quellen (Nebenflüsse, Drainage- und 
Abwasserrohre, Quellzuflüsse) hervorgerufen 
wurden, jedoch gerade bei geringem sommerli-
chen Abfluss diffuse Quellen mit hoher Konzentra-
tion einen signifikanten Einfluss auf die Entwick-
lung des gewässerchemischen Längsprofils haben 
(Möller 2002). Auch hier ließ sich bereits beobach-
ten, dass das Zusammenspiel von Abfluss und Stoff-
konzentration einer Quelle die Entwicklung des 
hydrochemischen Längsprofils im Gewässer steu-
ert. 
Die drei Einzugsgebiete der vorliegenden Untersu-
chung unterscheiden sich in geogener Ausstattung 
und in ihrer Landnutzung. Die Fragestellung lau-
tete: Welche gemeinsamen Muster in der Längs-
profilentwicklung können gefunden und mit Hilfe 
der geogenen und anthropogenen Stoffquellen er-
klärt werden? 
3 Untersuchungsgebiete und Methoden 
Die drei Einzugsgebiete befinden sich im Südosten 
Sachsens im Landschaftsschutzgebiet Sächsische 
Schweiz. Geologisch befindet sich hier der Grenz-
raum zwischen dem mesozoisch entstandenen Elb-
sandsteingebirge und dem paläozischen Grundge-
birge des Lausitzer Berglandes.  
Der Mühlgrundbach (5,8 km Lauflänge, 6,97 km² 
oberirdische Einzugsgebietsfläche) südlich von 
Reinhardsdorf-Schöna wird von kreidezeitlichen 
Sandsteinschichten unterlagert. In seinem Ein-
zugsgebiet befinden sich jedoch die Basaltgänge 
der Zschirnsteine. Im Mittellauf erreicht der Mühl-
grundbach den Siedlungsbereich von Schöna. Hin-
ter der Ortschaft befindet sich eine Kläranlage. An-
schließend fließt der Bach durch den tief einge-
schnittenen Hirschgrund in die Elbe. 
Der Knechtsbach (3,1 km, 4,09 km²) liegt zwischen 
den Ortschaften Lichtenhain und Ottendorf und 
wird von Biotit-Granodioriten unterlagert. Der 
größte Teil des Einzugsgebietes wird forstwirt-
schaftlich genutzt. Ackerbau wird lediglich in den 
Höhenlagen um die Wasserscheide betrieben. Im 
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Einzugsgebiet selber befindet sich keine Siedlung, 
lediglich kleine Gehörte mit Fischteichen sind am 
Oberlauf zu finden. 
Der Kohlichtgraben (3,7 km, 4,43 km²) befindet 
sich zwischen den Ortschaften Goßdorf und Kohl-
mühle. Er wird im Oberlauf von Biotit-Granodiori-
ten und Anatexiten unterlagert, fließt im Mittellauf 
entlang der Lausitzer Verwerfung zwischen den  
Granodioriten und Sandsteinen, sein Unterlauf be-
findet sich komplett im Sandsteingebiet. Im Ober-
lauf befindet sich die Siedlung Goßdorf, deren 
Schwimmbad unter anderem vom Goßdorfer Bach, 
dem wichtigsten Nebenfluss des Kohlichtgrabens,  
gespeist wird. An seinem Unterlauf durchfließt der 
Kohlichtgraben die Siedlung Kohlmühle kurz vor 
seiner Mündung in die Sebnitz. 
Im Rahmen einer Messkampagne im Oktober 2015 
wurde an allen drei Fließgewässern an drei aufei-
nander folgenden Tagen unter Trockenwetterbe-
dingungen die elektrische Leitfähigkeit mit einem 
Conduktometer der Firma WTW (Cond 340i) ge-
messen. Die zeitgleich entnommenen Wasserpro-
ben wurden in der darauf folgenden Woche im phy-
siogeographischen Labor der Georg-August-Uni-
versität in Göttingen mit Hilfe von Ionenchromato-
graphie, ICP-Massenspektroskopie und eines TOC-
Analyzers untersucht.  
4  Ergebnisse 
Im Längsprofil des Mühlgrundbaches ist der Ein-
fluss von Grundwasserzuflüssen aus den mineral-
reichen Basaltgängen der Zschirnsteine (Abb. 1, 
Ziffer 1), diffuse Nährstoffeinträge im Siedlungsbe-
reich (Ziffer 3) sowie der punktuelle Nährstoffein-
trag durch eine kommunale Kläranlage zu erken-
nen (Ziffer 4). Am Oberlauf nimmt die elektrische 
Leitfähigkeit durch die Quelleinträge aus dem Ba-
salt leicht zu (Abb. 2), wird aber im mittleren Bach-
lauf durch Zuflüsse aus dem Sandstein verdünnt 
(Abb. 1, Ziffer 2) und nimmt leicht ab. Im Bereich 
der Ortschaft Schöna führt der Nährstoffeintrag zu 
einem moderaten Anstieg der elektrischen Leitfä-
higkeit, während der Kläranlagenzulauf eine deut-
liche Erhöhung um mehr als 25% darstellt. 
Das Längsprofil des Knechtsbaches zeigt im gesam-
ten Verlauf einen moderaten Anstieg der elektri-
schen Leitfähigkeit (Abb. 4). Insbesondere Zu-
flüsse, an deren Oberläufen sich ehemalige Fisch-
teiche befinden, fungieren als Nitratquellen und 
sorgen für Sprünge im Längsprofil (Abb. 3, Ziffer 1 
und 2). Geogene Einträge bleiben im Bachverlauf 
dagegen weitestgehend konstant. 
Der Kohlichtgraben zeigt in seinem Längsprofil 
deutlich das Zusammenspiel unterschiedlicher Zu-
flüsse (Abb. 6). Die Zuflüsse aus dem Biotit-
Granodiorit (Abb. 5, Ziffer 1) erhöhen die elektri-
sche Leitfähigkeit des Baches am stärksten. Durch 
Zuflüsse aus dem durch Anatexite geprägten Gebiet 
findet ebenfalls eine Erhöhung der Leitfähigkeit 
statt. Dagegen führen Zuflüsse aus dem Sandstein 
zu einer Verringerung der Leitfähigkeit des Bach-
wassers (Ziffer 2). Zusätzlich werden am Oberlauf 
des Kohlichtsgrabens Nährstoffe aus landwirt-
schaftlichen Nutzflächen eingetragen. Der Goßdor-
fer Bach, dessen Einzugsgebiet sowohl durch einen 
großen Anteil Siedlungsfläche als auch landwirt-
schaftliche Nutzflächen geprägt ist, führt zu einem 
moderaten Anstieg der elektrischen Leitfähigkeit, 
der hauptsächlich auf Ca2+, HCO3- sowie Kohlen-
stoff- und Stickstoffverbindungen zurückzuführen 
ist (Ziffer 3). 
 
Abb. 8: Stoffeinträge in den Mühlgrundbach. 
 










Abb. 3: Stoffeinträge in den Knechtsbach. 
 
 
Abb. 4: Längsprofil des Knechtsbaches. 
 
 
Abb. 5: Stoffeinträge in den Kohlichtgraben. 
 
 
Abb. 6: Längsprofil des Kohlichtgrabens. 
 




Alle drei Bäche weisen unterschiedliche räumliche 
Muster im Längsprofil auf. Dennoch sind Gemein-
samkeiten zu finden: die Grundwasserzuflüsse aus 
dem Sandstein führen in den Einzugsgebieten von 
Mühlgrundbach und Kohlichtgraben zu einer Ver-
ringerung der elektrischen Leitfähigkeit. Zuflüsse 
aus dem Granodiorit am Kohlichtgraben und 
Knechtsbach sowie aus dem Basalt im Einzugsge-
biet des Mühlgrundbaches rufen einen Anstieg der 
elektrischen Leitfähigkeit im Längsprofil hervor. 
Die Änderungen in der elektrischen Leitfähigkeit 
können sowohl auf punktuelle Quellen, wie Zu-
flüsse, als auch auf diffuse Quellen zurückgeführt 
werden. Trotz des häufig geringeren Abflusses füh-
ren auch die diffusen Quellen zu einer messbaren 
Erhöhung oder Verringerung der elektrischen Leit-
fähigkeit. 
Auch diffuse Nährstoffeinträge aus der Landnut-
zung ließen sich nachweisen, beispielsweise ge-
wässernah im Siedlungsbereich des Mühlgrund-
bach-Einzugsgebietes. Ein Eintrag von Nährstoffen 
aus der Landwirtschaft über das Grundwasser ließ 
sich nicht zweifelsfrei belegen. Die Stickstoffein-
träge am Knechtsbach konnten in ihrer Herkunft 
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Wasserstand-Abfluss-Beziehung der Lutter in Göttingen im Vergleich der  
Jahre 2016 und 2017 
Solveig Nachtigall & Steffen Möller 
 
Die Lutter ist ein periodisch fließendes Gewässer von ca. 9 km Länge. An einer ausgewählten Messstelle 
wurden zwischen 2016 und 2017 Abflussmessungen mithilfe zweier Methoden, Flügelmethode und Salz-
verdünnungsmethode, durchgeführt. Die Messdaten beider Methoden wurden in einer Wasserstand-Ab-
fluss-Beziehung (W-Q-Beziehung) zusammengeführt, statistisch ausgewertet und miteinander vergli-
chen. Dadurch wurde untersucht, ob beide Methoden vergleichbare Ergebnisse liefern und ob sich die 
Daten beider Jahre zu einer W-Q-Beziehung zusammenfassen lassen. Der Vergleich zeigt erstens, dass die 
Salzverdünnungsmessung höhere Abflusswerte als die Flügelmethode liefert; zweitens lieferten beide 
Methoden für 2017 jeweils niedrigere Werte als für 2016, was auf eine Veränderung des Flussbettes zu-
rückzuführen ist, die das Abflussverhalten beeinflusst hat. 
 
6 Einleitung 
Die Erfassung von Abflüssen und Wasserständen 
ist Gegenstand der Hydrometrie und bildet die 
Grundlage zur Ermittlung des oberirdischen Was-
serdargebotes (vgl. Elsholz & Berger 2002: 5; 
Maniak 2010: 56). In Niedersachsen werden seit 
Anfang des 19. Jahrhundert Pegel zu Zwecken der 
Schifffahrt und des Hochwasserschutzes betrieben. 
Zu dieser Zeit wurden bereits erste Abflussmes-
sungen, v.a. an der Weser, mittels hydrometrischen 
Flügeln und Oberflächenschwimmern vorgenom-
men (Berger 1998: 6-8). Seit Mitte des 20. Jahrhun-
derts werden im Rahmen der Pegelmessnetzstrate-
gie umfassendere hydrologische Untersuchungen 
durchgeführt, die eine systematische Untersu-
chung des Wasserhaushaltes nach einheitlichen 
Kriterien zum Ziel haben (Elsholz & Sellheim 2000: 
5; Elsholz & Berger 2002: 5-6; LAWA & BMV 1991). 
Für die Messung von Abflüssen existieren verschie-
dene Methoden. Die Flügelmethode ist eine klassi-
sche und häufig angewendete Methode 
(Morgenschweis 2018: 133-134). Dieser wird die 
Salzverdünnungsmethode gegenübergestellt, einer 
bewährten Methode insbesondere für kleinere Ge-
wässer im Hochgebirge mit turbulenterem Fließ-
verhalten. Sie kann angewendet werden, wenn die 
Voraussetzungen für die Flügelmessung (lami-
nares Fließverhalten ohne Turbulenzen, klar defi-
nierter Querschnitt und ausreichende Wassertiefe) 
nicht gegeben sind (Landesanstalt für 
Umweltschutz Baden-Württemberg 2002: 1; 
Morgenschweis 2018: 266). 
Hier soll die Eignung beider oben genannter Mess-
methoden untersucht werden, um die im Jahres-
verlauf schwankenden Abflüsse eines periodisch 




Die Lutter entspringt im Göttinger Wald und mün-
det im Stadtgebiet in die Leine. Als Messstelle 
wurde ein begradigter Flussabschnitt mit künstlich 
befestigten Ufern ausgewählt, in dem die Flügel-
messung möglichst wenig durch Querströmungen 
verfälscht werden sollte (vgl. LAWA & BMV 1991: 
Kap. 2.2; Maniak 2010: 64). Des Weiteren wurde 
bezüglich der Salzverdünnungsmethode darauf ge-
achtet, dass die Durchmischungsstrecke durchmi-
schungsfördernde Elemente und weder Zu- noch 
Abflüsse aufweist (vgl. Landesanstalt für 
Umweltschutz Baden-Württemberg 2002: 14-16; 
Luder 1994: 3). Für die Erfassung eines Referenz-




Mithilfe eines hydrometrischen Flügels (OTT Mo-
dell C2) wurden an fünf Messlotrechten an jeweils 
zwei Punkten (20 % und 80 % der Gewässertiefe) 
die entsprechende Fließgeschwindigkeit gemessen 
(siehe Abb. 1). Aus den gemittelten Fließgeschwin-
digkeiten und dem Flussquerschnitt wurde der Ab-
fluss Q berechnet (vgl. Maniak 2010: 64-65). 
 




Abb. 1: Skizze der Durchführung der Flügelme-
thode. Die senkrechten grauen Linien stellen 
die Messlotrechten dar; schwarze Kreuze kenn-
zeichnen die Punkte in 20 % und 80 % der Ge-
wässertiefe, an denen jeweils die Fließge-
schwindigkeit gemessen wird. 
 
7.3 Salzverdünnungsmessung 
Als Tracer wurde NaCl verwendet, da es kosten-
günstig und chemisch hinreichend inert ist 
(Landesanstalt für Umweltschutz Baden-
Württemberg 2002: 5). Der Tracer wurde in 
Flusswasser gelöst und anschließend als Mo-
mentaninjektion in das Gewässer eingespeist. 
Die elektrische Leitfähigkeit wurde mithilfe ei-
ner Leitfähigkeitselektrode (WTW Modell Cond 
340i) an der Messstelle in ca. 30 m Entfernung 
gemessen, in einer zeitlichen Auflösung von 1 s 
dokumentiert und nach vorheriger Kalibrierung 
in die entsprechende Salzkonzentration umge-
rechnet. Der Abfluss Q wurde durch numerische 
Integration der Tracerdurchgangskurve berech-
net (vgl. Landesanstalt für Umweltschutz Baden-
Württemberg 2002: 21-23). 
 
7.4 Auswertung 
Die ermittelten Abflusswerte wurden in einer W-
Q-Beziehung zusammengeführt und miteinan-
der verglichen. Zur statistischen Prüfung der Ab-
weichungen zwischen den beiden angewandten 
Methoden und den beiden betrachteten Jahren 
2016 und 2017 wurde ein T-Test für verbundene 
Stichproben durchgeführt, sowie die Streuungs- 








8 Ergebnisse und Diskussion 
Abb. 2 zeigt, dass die einzelnen Messreihen vonei-
nander abweichen. Die Flügelmessung liefert stetig 
niedrigere Werte als die Salzverdünnungsmessung 
und die 2017 gemessenen Abflüsse beider Metho-
den liegen unter den Werten für 2016. Da eine Zu-
sammenführung der Daten zu einer gemeinsamen 
W-Q-Beziehung aufgrund der Abweichungen nicht 
sinnvoll ist, wurden separate W-Q-Beziehungen 
aufgestellt. Die jeweiligen Messdaten wurden mit-
hilfe einer Exponentialfunktion gefittet. 
 
8.1 Methodenvergleich 
Die prozentuale Abweichung zwischen den Metho-
den nimmt bei niedrigen Wasserständen, und da-
mit verbundenen geringen Fließgeschwindigkei-
ten, zu. Dies kann darauf zurückgeführt werden, 
dass die mit niedrigen Wasserständen verbunde-
nen geringen Fließgeschwindigkeiten, die während 
der Sommermonate kurz vor dem Trockenfallen 
der Lutter auftraten, z.T. unter der Erfassungs-
grenze des hydrometrischen Flügels lagen. Laut 
Morgenschweis liefert die Flügelmethode für die 
Erfassung von Fließgeschwindigkeiten von 
≥2 cm/s zuverlässige Ergebnisse (Mor-genschweis 
2018: 144). In den Sommermonaten traten in der 
Lutter z.T. niedrigere Fließgeschwindigkeiten auf, 
was zu Unsicherheiten bei der Flügelmessung 
führte. 
Auch bei der Salzverdünnungsmethode traten bei 
niedrigen Wasserständen Messunsicherheiten auf. 
Aufgrund von durch geringe Fließgeschwindigkei-
ten entstehenden Stillwasserbereichen wurde der 
Salztransport im Strom verzögert, was zu langem 
Tailing führte (vgl. Landesanstalt für Umwelt-
schutz Baden-Württemberg 2002: 15). Da die 
Problematik der Erfassung stark schwankender 
Abflüsse und Fließgeschwindigkeiten bei länger-
fristigen Messreihen in periodisch fließenden Ge-
wässer unvermeidbar ist, wurde trotz der be-
schriebenen Unsicherheiten an der Methodik fest-
gehalten. 
Der Mittelwertvergleich zeigt, dass bei einer Irr-
tumswahrscheinlichkeit von α = 0,05 die Abwei-
chungen zwischen Flügelmethode und Salzverdün-
nungsmethode in beiden betrachteten Jahren sig-
nifikant sind. Die Mittelwerte spiegeln die genann-
ten Abweichungen ebenfalls wieder. Spannweite, 
Standardabweichung und Standardfehler des Mit-
telwertes sind bei der Flügelmessung jeweils gerin-
ger als bei der Salzverdünnungsmessung (siehe  
Tab. 1). Dass die Messwerte der Salzverdünnungs-
messung stärker streuen als die der Flügelmessung 
sagt zwar aus, dass die W-Q-Beziehung mittels Flü-
gelmessung ein sichereres Ergebnis liefert als die 
der Salzverdünnungsmessung, jedoch beantwortet 
es nicht die Frage nach der Plausibilität der Mess-
werte. Laut LAWA & BMV liegt bei genauer Durch-
führung sowie einwandfreier Funktion der Geräte 
die Unsicherheit bei Tracermessverfahren in der 
gleichen Größenordnung wie bei der Flügelmes-
sung (LAWA & BMV 1991: Kap. 5.4). Da die Unsi-
cherheiten bei beiden Methoden potentiell gleich 
groß sind, eine direkte Messung des Abflusses, 
etwa mittels Gefäßmessung, aufgrund der Gewäs-
serbeschaffenheit nicht möglich ist und auch keine 
sonstigen Vergleichsmessungen vorliegen, kann 
die Plausibilität der Messwerte nicht abschließend 
geklärt werden.  
 
 
Abb. 2. Wasserstand- Abfluss-Beziehungen, sepa-
riert nach Methode und Jahr. Die gemessenen Ab-
flusswerte wurden gegen den Wasserstand aufge-
tragen und mithilfe einer Exponentialfunktion ge-
fittet. 
Quelle: Eigene Abbildung nach Maniak, U. (2010): Hydrolo-
gie und Wasserwirtschaft. Eine Einführung für Ingenieure. 
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Abschließend ist zu sagen, dass die W-Q-Beziehung 
für beide Methoden in den niedrigeren Wasser-
ständen (ab ca. 15 cm) weniger sichere Ergebnisse 
liefert, als in den höheren Wasserständen. Die Ur-
sache dafür ist, dass bei sinkendem Wasserstand 
an der gewählten Messstelle entstehende tempo-
räre Stillwasserbereiche sich negativ auf die Flü-
gel- und Salzverdünnungsmessung auswirkten und 
somit die Messwerte beider Methoden verfälschen. 
 
8.2 Jahresvergleich 
Die Messreihen von 2016 und 2017 weichen 
stark voneinander ab. Für 2017 verlaufen die W-
Q-Kurven beider Messmethoden flacher als für 
2016 und ergeben daher niedrigere Abfluss-
werte für gleiche Wasserstände (vgl. Abb. 2 & 
Tab. 2). 
Tab. 1 zeigt die Ergebnisse der statistischen Aus-
wertung. Im Mittelwertvergleich beträgt die Signi-
fikanz für die Messreihe 2016 0,000, für 2017 ist 
sie mit 0,018 höher. Dennoch sind die Abweichun-
gen zwischen den Methoden für beide Jahre signi-
fikant. Spannweite und Standardabweichung lie-
gen bei der Flügelmessung 2016 höher als 2017, 
bei der Salzverdünnungsmessung liegen sie 2017 
höher als 2016. Die Streuung der Messwerte ist so-
mit in der Messreihe 2016 bei der Flügelmethode 
größer, in der Messreihe 2017 ist sie hingegen bei 
der Salzverdünnungsmethode größer. Der Stan-
dardfehler des Mittelwertes ist für beide Methoden 
in der Messreihe 2017 größer  
Der Grund für die Abweichung der Messreihen aus 
2016 und 2017 liegt in einer Veränderung des 
Flussbettes, die das Fließverhalten nachhaltig ver-
ändert und dadurch die Abflussmessungen beider 
Methoden beeinträchtigt hat. 
Eine Erklärung ist die Beeinflussung der Messer-
gebnisse durch Verkrautung, die in beiden Jahren 
im Flussbett an der Messstelle sowie in den fluss-
aufwärts und flussabwärts angrenzenden Flussab-
schnitten beobachtet werden konnte. Der Einfluss 
von Verkrautung auf die Flügelmessung wird in 
Anlage D der Pegelvorschrift von LAWA & BMV be-
schrieben. Da durch die Masse an Wasserpflanzen 
das Wasser verdrängt wird, steigt der Wasserstand 
im verkrauteten Gewässerabschnitt bei gleich blei-
bendem Durchfluss an. Die Verkrautung kann im 
Jahresverlauf sehr unterschiedlich ausgeprägt sein 
und ist witterungsabhängig. Aus diesem Grund 
können Erkenntnisse aus einem Jahr nicht auf an-
dere Jahre übertragen werden (LAWA & BMV 
1991: Kap. 2.16). Dies könnte erklären, warum die 
Abflusswerte der Flügelmethode im Jahr 2017 bei 
gleichen Wasserständen unter denen von 2016 lie-
gen. Da bei der Salzverdünnungsmethode die glei-
che Veränderung beobachtet werden konnten, ist 
es naheliegend, dass diese ebenfalls durch den Ver-
krautungseffekt beeinflusst wurde. Zudem kann 
die Verteilung des als Tracer eingesetzten Salzes o-
der dessen Transport durch Wasserpflanzen be-
hindert worden sein. 
 





Aufgrund der Abweichungen zwischen den Metho-
den und den betrachteten Jahren ist eine Zusam-
menführung der Daten zu einer gemeinsamen W-
Q-Beziehung nicht möglich. Daher wurden sepa-
rate W-Q-Beziehungen aufgestellt, die jeweils ei-
nem exponentiellen Trend folgen. Die Übereinstim-
mung der Messdaten mit der Exponentialfunktion 
ist in der Messreihe 2016 größer als in der Reihe 
2017 (vgl. Abb. 2). Die Diskrepanzen zwischen den 
Messreihen 2016 und 2017 sind durch eine Verän-
derung des Messquerschnitts, und somit des Ab-
flussverhaltens, zu begründen. Da die Messdaten 
der Flügelmessung weniger stark streuen als die 
der Salzverdünnungsmessung ist anzunehmen, 
dass die mittels Flügelmethode aufgestellte W-Q-




























107 269 91 21 
0,996 0,000 0,000 
Salz 2016 
[L/s] 




82 248 87 26 
0,995 0,000 0,018 
Salz 2017 
[L/s] 
114 370 123 37 
 
Tab. 2: Differenz der gemessenen Abflüsse bei gleichen Wasserständen in beiden Jahren. 
Datum Wasserstand [cm] 
Gemessener Abfluss [L/s] 
Flügelmessung Salzverdünnungsmessung 
02.05.2016 18,5 123 162 
24.04.2017 18,5 63 89 
12.05.2016 17,0 79 101 
14.05.2016 17,0 72 97 
27.04.2017 17,0 52 64 
16.06.2016 10,0 10 24 
24.05.2017 10,0 6 15 
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Trotz ihres häufig lokalen Charakters gehören 
Sturzfluten zu den hydrologischen Ereignissen, die 
in Summe ebenso hohe Schäden verursachen kön-
nen, wie großräumige Flussüberschwemmungen 
(Kron 2009). Ursache für Sturzflutereignisse sind 
in der Regel kleinräumige, konvektive Extremnie-
derschläge, die in den betroffenen Einzugsgebieten 
äußerst schnelle und intensive Abflussreaktionen 
hervorrufen. Die kurzen Reaktionszeiten führen in 
Verbindung mit extremen Abflüssen und hohen 
Fließgeschwindigkeiten immer wieder zu Todes-
fällen, wie zuletzt im Mai 2016 in Simbach/Bayern. 
Betroffen sind zumeist kleine Einzugsgebiete, die 
über keine eigenen Pegelmessstellen verfügen, so 
dass i.d.R. keine Abflussganglinien für eine hydro-
logische Analyse von Sturzflutereignissen vorlie-
gen. Ein typisches Beispiel für eine extreme Sturz-
flut ist das Ereignis von Braunsbach/Baden-Würt-
temberg, welches Bronstert et al. (2018) ausführ-
lich analysiert haben. Ein stationäres Tiefdruckge-
biet über Mitteleuropa bewirkte Ende Mai 2016 
den Zustrom feuchter, mediterraner Luftmassen 
nach Süddeutschland, die beim Zusammentreffen 
mit den kalten nördlichen Luftmassen zur Bildung 
starker Gewitterzellen führte. Über dem Einzugs-
gebiet des Orlacher Bachs (AEZG: 5,9 km²), der 
nahe der Ortschaft Braunsbach (Baden-Württem-
berg) in den Kocher mündet, fielen am 29. Mai 
2016 zwischen 18 und 21 Uhr ca. 140 mm Nieder-
schlag, die eine kurze und sehr intensive Sturzflut 
mit hohen Sachschäden in Braunsbach auslösten. 
Offen bleibt dabei mangels Pegeldaten die exakte 
Höhe des Scheitelabflusses in Braunsbach sowie 
das Abflussvolumen, was für Sturzfluten typisch 
und für eine hydrologische Ereignisanalyse wichtig 
ist. 
Das Einzugsgebiet des Orlacher Bachs liegt im 
Nordwesten Baden-Württembergs am Rand der 
Haller Ebene, die wiederum zur Hohenloher Ebene 
gehört. Geologisch ist die Ebene aus marinen Sedi-
mentge-steinen des Lettenkeuper (Unterer Keu-
per) und Oberen Muschelkalks aufgebaut, in die 
das Gewässersystem mit seinen z.T. steilen Tälern 
eingetieft ist. Im Einzugsgebiet dominiert auf der 
Hochfläche die landwirtschaftliche Nutzung, wäh-
rend das Tal des Orlacher Bachs durch Waldflächen 
geprägt ist.  
  
2. Methodischer Ansatz 
Da die Abflussbildung in kleinen, reliefierten Ein-
zugsgebieten bei extremen Starkregenereignissen 
aufgrund der hohen Niederschlagsintensitäten von 
schnellen Abflusskomponenten (insbesondere 
Oberflächenabfluss) dominiert wird, ist anzuneh-
men, dass die Abflussganglinie von Sturzfluten un-
ter Berücksichtigung eines definierten Abflussbei-
werts allein durch Berechnung der Abflusskon-
zentration modelliert werden kann. Diese Hypo-
these soll am Beispiel des Ereignisses von Brauns-
bach getestet werden. Dazu werden mit Hilfe der 
ArcGIS Erweiterung „Zeitflächenfunktion“ (Hydro-
tec GmbH Aachen) unter Verwendung von digita-
lem Höhenmodell, Gewässernetz und Bodenbede-
ckung (Oberflächenrauheit) auf Basis des Man-
ning-Strickler Ansatzes die Entwässerungszeiten 
für alle Rasterzellen des Einzugsgebietsgebiets be-
rechnet (Isochronen). Aus dem Histogramm der 
Entwässerungszeiten ergibt sich eine Einheits-
ganglinie, die in Schritten von 5 Minuten mit einem 
Direktabflusswert verrechnet wird. Die Summe der 
Ganglinien der einzelnen Zeitschritte ergibt die Ge-
samtabflussganglinie. Der Direktabfluss errechnet 
sich wiederum unter Annahme eines konstanten 
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Abflussbeiwerts für jeden Zeitschritt aus dem flä-
chengewichteten Gebietsmittel dämpfungskorri-
gierter 5-minütiger Radarniederschläge (Bronstert 
et al. 2018). Da der tatsächliche Abflussbeiwert 
nicht bekannt ist, werden in einem Ensemble un-
terschiedliche Werte zwischen 0,65 und 0,85 ange-
setzt. Eine Kalibrierung ist durch Anpassung der 




Abb. 1: Berechnete Ganglinie des Direktabflusses (Klarwasser) im Orlacher Bach unter Berücksichti-
gung unterschiedlicher Abflussbeiwerte. Links: unkalibriertes Modell, rechts Kalibrierung anhand der 
zur Verfügung stehenden Anwohneraussagen. 
 
3. Ergebnisse 
Unter Berücksichtigung der unterschiedlichen Ab-
flussbeiwerte ergibt sich eine steile Ganglinie für 
das Ereignis. Im unkalibrierten Zustand (Wald kst 
= 5 m1/3/s, Ackerflächen: kst = 10 m1/3/s) liegen 
die Scheitelab-flüsse zwischen 64 und 83 m³/s 
(Abb. 1, links), wobei der Scheitel im Vergleich mit 
Anwohneraussagen eine Stunde zu spät eintritt. 
Werden die Strickler-Rauheiten im Modell leicht 
erhöht (Wald kst = 10 m1/3/s, Ackerflächen: kst = 
15 m1/3/s) verkürzen sich die Fließzeiten, so dass 
sich der Spitzenabfluss auf 94 bis 123 m³/s erhöht 
(Abb. 1, rechts). Bei allen Abflussbeiwerten tritt 
der Scheitel jetzt zwischen 20:15 und 20:20 Uhr 
Ortszeit ein, was sich jetzt exakt mit den Aussagen 
der Anwohner in Braunsbach (Scheitel gegen 
20:15 Uhr) deckt. Auch das Ende des Ereignisses 
zwischen 22 und 23 Uhr entspricht nach der An-
passung den Zeugenaussagen. Die Entwässerungs-
zeiten fallen in der kalibrierten Variante erwar-
tungsgemäß sehr kurz aus (Abb. 2). 95 % der Flä-
chen weisen Fließzeiten von weniger als 105 Minu-
ten auf (95%-Quantil), für 50% der Flächen beträgt 
die Entwässerungszeit bezogen auf den Gebiets-
auslass sogar weniger als eine Stunde.  
Bei der Interpretation der Ganglinie muss jedoch 
berücksichtigt werden, dass die berechneten Men-
gen lediglich den Klarwasseranteil repräsentieren. 
Aufgrund der hohen Geschiebefracht fällt das tat-
sächlich transportierte Volumen bei Sturzflutereig-














Die Ergebnisse scheinen für das Beispiel Orlacher 
Bach plausibel, soweit das mit den vorhandenen 
Informationen abgeglichen werden kann. Für eine 
Validierung des Verfahrens wäre jedoch ein Sturz-
flutereignis in einem vergleichbaren, jedoch mit 
Pegel ausgestatteten Einzugsgebiet notwendig.  
Für die Suche nach einem passenden Ereignis wer-
den die vom Deutschen Wetterdienst für ganz 
Deutschland im Rasterformat bereitgestellten RA-
DOLAN RW Niederschlagsdaten (zeitliche Auflö-
sung 1 h, räumliche Auflösung 1 km) im Hinblick 
auf abgelaufene Starkregenereignisse analysiert. 
Für den Zeitraum 2005 bis 2017  
liegen insgesamt 110.300 Rasterdatensätze vor, 
die in die Auswertung einbezogen werden. Ein ers-
tes Ergebnis dieser Analyse ist in Abbildung 3 dar-
gestellt, welche Gebiete zeigt, in denen im Zeitraum 
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2005 bis 2017 Starkregenereignisse mit stündli-
chen Niederschlagswerten größer bzw. gleich den 
statistischen hundertjährlichen Starknieder-
schlagshöhen nach KOSTRA-DWD 2010 aufgetre-
ten sind. Dabei handelt es sich jedoch zunächst um 
vorläufige Ergebnisse, eine detaillierte Analyse und 
Validierung der Daten folgt. Die Karte bildet jedoch 
die Grundlage für die Suche nach Starkregenereig-
nissen in kleinen Einzugsgebieten, deren hydrolo-
gisches Verhalten anhand von Pegeldaten nach-
vollzogen werden kann und damit für eine Validie-
rung des Modellkonzeptes nutzbar ist. 
 
 
Abb. 3: Gebiete in Deutschland, für welche die RADOLAN RW Radarniederschläge des Deutschen Wet-
terdienstes im Zeitraum 2005-2017 Ereignisse größer/gleich N100 (D=1 h) enthalten. Stand der Aus-
wertung: März 2018. 
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Application of geochemical modeling to investigate sulphur geochemistry in a 
highly anthropogenic-affected shallow abandoned coal mine drainage. 
 
Mohammad Alhamed  
 
Geochemical behaviours of sulphur were estimated by using geochemical models in a shallow abandoned 
coal mine drainage, subjected to high degrees of anthropogenic effects. The results of aqueous speciation’s 
show that the aqueous sulphur in this system distributes among free SO4--, CaSO4, MgSO4, NaSO4-, FeSO4, 
and KSO4-. Free SO4--is the most predominated aqueous specimen in this system. It forms about 76.76-
77.92 % of the dissolved. sulphur. While, CaSO4 forms 16.64-16.87 %, MgSO4 forms 4.91-5.82 %, NaSO4- 
forms 0.36-0.38%´, FeSO4 forms 0.09-0.1%, and KSO4- forms 0.07-0.08%. On the other hand, the results 
of saturation indices calculations show that most important sulphur minerals in this system comprises 
Basaluminite, Alunite, Gypsum, Anhydrite, Jarosite(ss), Jurbanite, Jarosite-K, , Melanterite, Jarosite-Na, Mi-
rabilite, Epsomite, Goslarite, Thenardite; Gunningilc, JarositeH, Zincosite, Alum-K, Zn4(OH)6SO4, Sphal-
erite, Mackinawite, Pyrite, Greigite, ferric and ferrous iron sulphate, Hexahydrite, Kainite, Kieserite, Leon-
hardtite, Mercallite, MgSO4(c), Misenite, Pentahydrite, and Pyrrhotite. 
Basaluminite shows a positive saturation index value that represent a supersaturating state and a precip-
itation trend. While, Alunite could be in equilibrium state with this system due to the close to zero values 
resulted by phreeqc and wateq4f. The all other minerals possess negative saturation indices that indicat-
ing undersaturated states and precipitation trends. These conditions in turn refer to the dissolution, the 
oxidation or the weathering processes releasing the sulphur to the mine water.  
 
1. Introduction  
Sulphur is the 16th abundant element in the 
earth crust (Ceccotti et al 1998). This element 
exists in the coal deposits in several parts per 
cent. Pyrite is the most predominated sulphur-
mineral in the coal deposits, while sulphide 
and sulphate minerals of other metals could 
also exist therein. However, elemental sulphur 
could also exist in such deposits in small 
amounts (Calkins 1993). These minerals nor-
mally form in a reduced environment during 
digenesis of coal deposits (Chou 2012). The 
Subsequent exposure of these minerals to wa-
ter and oxygen, because of coal extraction, lead 
to oxidation and dissolution of sulphur miner-
als releasing it again into mining affected water 
(Qureshi et al 2016). The predominated form 
of sulphur in such environment is chiefly con-
trolled oxygen abundant and pH (Hem 1985; 
Odell 2010).  
The sulphate in aerobic conditions could react 
with other ions existed in the mine water form-
ing secondary sulphate minerals like melanter-
ite. The formation of secondary sulphate min-
erals could be a significant role in metal se-
questration in mine drainage (Hammarstrom 
et al 2005). Some of these minerals form due to 
subjecting of mine water to evaporation or 
neutralization processes (Lottermoser 2010) . 
However, these minerals are represented by 
high solubility that causes re-dissolve them 
during wet or snow melting seasons (Seal II et 
al 2002).  
The South of Bochum is one of the most com-
plex abandoned coal mine fields, which was 
subjected to multiple land use change pro-
cesses. The first stage was the mining activities 
that followed by sealing the existed mines and 
their infrastructures (GLA-NRW 1988). How-
ever, some of mining features like drainage ad-
its were used as drainage systems for the con-
structed residential areas (Huske 2006; Tiedt 
2009, Viebahn-Sell 2009), which were con-
structed above the exploited mines. So that. 
storm water during storm events flows 
through these features and mixes with mine 
drainage, which predominated during dry pe-
riods.  
This study aimed at determining the geochem-
ical behaviour, including transport and fate 
characteristics, of sulphur in the shallow mine 
drainage of extensively anthropogenic affected 
abandoned coal mine fields. 
 




2. Materials and methods 
2.1 Study area  
The drainage of Julius Philipp mine, shown in 
Fig. 1 and located in Bochum-Querenburg, was 
chosen to be the tested aqueous medium. This 
mine was established in 1839 and coal extrac-
tions was started in 1942. Its drainage adit was 
connected to Lottenbach stream. The total 
length of this adite is about 1000 m. it inter-
sects with the extraction tunnel and the drain-
age adits of other mines (Bader et al 1987, Her-
mann and Hermann 1994, Huske 2006, Tiedt 
2009). The sampling point receives the water 
infiltrated through the different land use pat-
tern, surrounded the mines and their infra-
structures. So, that the taken sample consists 
of mine water infiltrated through forests, ur-
ban, or stockpile prior to entering the mine en-




Fig. 1: location map of the study area including land use, mine sites, tunnel, drainage adits, and hy-
drographic network. 
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2.2 Physico-chemical and Hydrochemical 
parameters 
Physico-chemical parameters including water 
temperature, redox potential Eh and pH were 
determined insitu by using pre-calibrated 
portable instruments at the adit portal. On the 
other hand, a water sample was collected from 
the adit portal to determine its chemical com-
position  
Major ions including calcium, magnesium, so-
dium, potassium, chloride, nitrate, and sul-
phate, and minor elements including ferrous 
iron, aluminium and zinc, were determined in 
the collected sample. Bicarbonate was calcu-
lated by the ion balance relations. The concen-
trations of these parameters were listed in 
Tab.1. 
Tab.1: Values of physico-chemical and hydro-
chemical parameters of the adit water. 
Parameter  Unit Value 
   
T C° 15 
pH - 7.22 
EH mv 168 
Ca mg/l 124.00 
Mg mg/l 26.00 
Na mg/l 37.50 
K mg/l 9.70 
SO4 mg/l 135.00 
Cl mg/l 52.20 
NO3 mg/l 2.10 
HCO3 mg/l 362.38 
Fe2+ mg/l 1.23 
Al µg/l 30.00 
Zn µg/l 7.00 
 
2.3 Geochemical modeling  
Geochemical modelling including chemical 
speciation, and saturation indices were calcu-
lated by using LLCN, PhreeqC and Wateq4f 
thermodynamic databases. The calculations 
were performed by the Geochemist Work-
bench geochemical package. The chemical spe-
ciation’s represent the aqueous forms in which 
the sulphur transport (VanBriesen et.al. 2010), 
while the saturation indices represent the 
source, transition state and fate of sulphur in 
the selected medium (Appelo and Postma 
1993).  
3. Results and discussions  
The results of chemical speciation’s were plot-
ted in Fig.2, while the results of saturation in-
dices were plotted in Fig 3 – Fig 6.  
These results show that the sulphur in aqueous 
form distributes among SO4--, CaSO4, MgSO4, 
NaSO4-, FeSO4, and KSO4-, which represent the 
patterns in which the sulphur transport in the 
mine drainage. The free SO4--is the main aque-
ous specimen in this system. It forms about 
76.76-77.92 % of the all aqueous species, con-
sidering the integral of the results from all da-
tabases. Conversely, CaSO4 comes in second 
place. This compound forms 16.64-16.87 %. In 
third place comes MgSO4, which forms about 
4.91 - 5.82 %. On the other hand, NaSO4-, FeSO4, 
and KSO4 has a fraction less than 0.5%. There-
fore, they shouldn’t consider in this study. 
The calculated saturation indices of sulphur 
show that the LLCN database gives a wide 
range of minerals that don’t result from the 
others. In addition, Wateq4f gives more miner-
als in comparison with PhreeqC.  
The most important sulphur minerals  in this 
medium are Basaluminite, Alunite, Gypsum, 
Anhydrite, Jarosite(ss), Jurbanite, Jarosite-K, 
Melanterite, Jarosite-Na, Mirabilite, Epsomite, 
Goslarite, Thenardite; Gunningilc, JarositeH, 
Zincosite, Alum-K, Zn4(OH)6SO4, Sphalerite, 
Mackinawite, Pyrite, Greigite, ferric and fer-
rous iron sulphate, Hexahydrite, Kainite, Kie-
serite, Leonhardtite, Mercallite, MgSO4(c), Mi-
senite, Pentahydrite, and Pyrrhotite.  
Basaluminite, resulted by Wateq4f, shows pos-
itive saturation index values that represent a 
supersaturating state and hence a precipita-
tion trend. Conversely, Alunite shows negative 
saturation index values by LLCN database and 
others close to zero by phreeqc and wateq4f. 
So, this mineral is either






Fig.2: Results of chemical speciation modeling of the highly anthropogenic-affected shallow mine 
drainage in south of Bochum.   
 
dissolved or it is in equilibrium with the mine 
drainage. . The all other minerals possess neg-
ative saturation indices that indicating under-
saturated state. The undersaturated states of 
the previous minerals refer dissolution, oxida-
tion or weathering trends that release the sul-
phur to the water.  
The sulphur minerals could be classified, ac-
cording to its origin, into four groups as fol-
lows;  
 The major source group (Fig. 3): This 
group includes elemental sulphur and the 
sulphide minerals including pyrite, greig-
ite, FeS, mackinawite, pyrrhotite, sphaler-
ite, wurtzite, ZnS(a). These minerals are 
common to associate the coal deposits 
(Gluskoter 1977). So that, these minerals 
are the primary source of the sulphur in 
abandoned coal mine drainage. They re-
lease it as sulphate by the oxidation.  
  
 Fig.3: Results of saturation indices calcula-
tion of sulphide minerals and elemental 
sulphur. 
 The secondary source group: this group 
includes arcanite, kainite, bloedite, mer-
callite, misenite, bloedite, and kainite. 
These minerals were only considered by 
LLCN database and result normally only by 
volcanic, hydrothermal, fumarole and met-
amorphic processes (Anthony et al. 2018). 
So that, they neither associated the coal de-
posits nor generated by the interaction 
with other elements in the mine water. 
However, these minerals could be existed 
in the hosted rocks. So that, the negative SI 
values refer to dissolution or weathering 
processes, which could release sulphur to 
mine drainage.  
  
Fig.4: Results of saturation indices calculation 
of volcanic, hydrothermal, fumarole and 
metamorphic sulphur-bearing minerals. 
 The mining-common secondary miner-
als: this group includes jarosite-H, 
bianchite, goslarite, jarosite-Na, jarosite-K, 





























































SO4-- CaSO4 MgSO4 NaSO4- FeSO4 KSO4-
thermo watq4f phreeqc
Jahrestreffen 2017 AK Hydrologie Göttingen  Alhamed Geochemistry of iron in anthropogenic affected coal mine drainage 
 
74 
and basaluminite. These secondary miner-
als are common to generate in the mine 
drainage by interaction of released sul-
phate with other elements existed in the 
mine water (Lottermoser 2010). The re-
dissolution of these minerals, represented 
by the negative SI values, reflects the high 
solubility of most of these minerals.  
  
 Fig.5: Results of saturation indices calcula-
tion of mining-common secondary sul-
phate minerals. 
  
 The neutralization-common secondary 
minerals: this group includes bassanite, 
CaSO4.0.5H2O(beta), gypsum, anhydrite, 
epsomite, magnesium sulphate (pentahy-
drite), magnesium sulphate, leonhardtite, 
kieserite, hexahydrite, mirabilite, and the-
nardite. These minerals results generally 
by the interaction of sulphate in mine wa-
ter with the other elements released by 
dissolution of neutralization minerals 
(Lotter-moser 2010; Anthony et al. 2018). 
However, the minerals of this group also 
show undersaturated conditions, which in-
dicate re-dissolution processes.  
  
 Fig.6: Results of saturation indices calcu-
lation of neutralization-common sec-
ondary sulphate minerals. 
 
4. Conclusions  
Sulphur in the shallow abandoned coal mine 
drainage of the Upper Carboniferous deposits 
in the south of Bochum release to mine water 
by oxidation of sulphide minerals, elemental 
sulphur, weathering of sulphur-bearing miner-
als included in the hosted rocks. The sulphur 
transported in the mine water as SO4--, CaSO4, 
MgSO4, NaSO4-, FeSO4, and KSO4-. Basaluminite 
could be precipitated from mine water and al-
unite is in equilibrium state.  On the other 
hand, the different thermodynamic databases 
gave different results, which include the num-
ber of minerals resulted by each database, dif-
ferent values of aqueous speciation’s fraction, 
and sometimes different equilibrium states. 
However, the integration of results different 
databases can help in determining the source 
of the elements, the global geochemical pro-
cesses, geochemical evolution, the transition 
states, the transport pattern, and the environ-
mental fate of sulphur in mine water.   
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Comparison results of automated hydrograph separation of different digital 




In this study, the outputs of automated hydrograph separations of graphical-based and recursive-based 
filters, performed on streamflow data of Lottentbach, were compared to test the efficiency of these filters 
to perform of hydrograph separations and to test their ability to include seasonal variations of streamflow 
components.  The results show a big match between graphical-based methods including fixed interval, 
sliding interval, and local minimum methods, and recursive-based methods including BFLOW, IHACRES, 
EWMA, Boughton, and Eckhardt. So that, these filters can perform the hydrograph separation and include 
the seasonal variations. Conversely, the One parameter and chapman filters can’t perform the hydrograph 
separation correctly and can’t include the seasonal variations. 
 
1. Introduction 
Hydrographic separation is an important tool 
in hydrological, hydrogeological and water re-
source management applications. This tech-
nique is used to separate the streamflow into 
its component, which usually consists of sur-
face water and groundwater discharges (Sloto 
and Crouse 1996). The separated component is 
the basis for estimating groundwater recharge 
(Risser et al. 2005), the characteristics of the 
aquifer, and the size and dynamics of ground-
water input to the stream (Sloto et al. 1991). 
These issues are critical when they used in wa-
ter supply studies, water allocation and com-
mercial practices, design of water-storage in-
frastructure, construction of hydropower 
plants, assessment of water ecosystem re-
quirements, waste mitigation applications, pol-
lution impacts or salinity forecasting (Brodie 
and Hostetler 2005). In addition, hydrograph 
separation is also essential to calibrate and val-
idate the hydrological models (Huff and Be-
govich 1976; Eckhardt 2005).  
Hydrograph separation studies have a long his-
tory of evolution. Its begins are return to the 
early theoretical and experimental work of 
Boussinesq (1904), Maillet (1905) and Horton 
(1933) (Brodie and Hostetler 2005). The early 
method, developed in this field, focused on the 
analysis of the depletion curve to determine 
the point at which the runoff ends (Dingman 
2002). Later, hydrograph separation tech-
niques based on graphical separation and black 
box model were developed (Hewlett and Hil-
bert 1967). A further development of these 
methods was achieved by standardizing the 
last two ones to give the first filtration tech-
nique (Pettyjhon and Henning 1979; Sloto and 
Crouse 1996). 
The graphical-based filters operate by deter-
mining the minimal value of the stream flow in 
a selected interval. Some of these methods re-
late the minimal discharge to the whole days of 
the selected intervals, as the situation in the 
fixed-intervals and the sliding-interval meth-
ods.  While, the other methods use the linear 
interpolation between adjusted minimal, as the 
situation in the local minimum method (Pet-
tyjhon and Henning 1979; Sloto and Crouse 
1996; Gregor 2010). However, more recent re-
cursive based methods were developed in the 
form of low-pass filters to remove the high 
magnitude responses of the short peak of the 
streamflow (Eckhardt 2005, 2008). These 
methods are easily automatable, which make 
them preferred for obtaining reproducible out-
puts (Eckhardt 2005). 
Several catchment areas show seasonal varia-
tions of responses of streamflow components, 
due to the seasonal changes of their land 
use/land cover and of the climate conditions 
(Juen et al 2007; Guo et al. 2008). Therefore, it 
is very important to test the ability of existed 
separation methods to include such variations.  
For this reason, this study was performed to in-
vestigate the ability and effectiveness of exist-
ing filters to perform hydrograph separations 
and to test their capacity to include the sea-
sonal variation of the stream flow components 
in the small hilly catchment area, subjected to 
extensively anthropogenic effects. 
 
 




2. Materials and methods 
2.1 Study area  
This study was performed in the Lottental 
catchment area, which is a small headwater 
catchment of the Ruhr. The drainage network 
of this stream has subjected to extensively an-
thropogenic effects, which are represented by 
engineering many parts of its main canal and 
tributaries, as well as to linking artificial drain-
age systems of former mining activities, storm 
water, and roads into its network (Viebahn-Sell 
2001).Its catchment area has also subjected to 
anthropogenic practices, which are repre-
sented by a multi-phase of land  
use change. The streamflow components of this 
stream consist mainly of mine drainage, 
groundwater discharge, interflow, and surface 
water runoff. 




Fig. 1. Location map of the study area including: (a) the stream network, (b) mining activities map, 
(c) the land use map, and (d) the digital elevation map DEM.  
 
2.2 Hydrograph separation 
Several levels were selected randomly and ar-
bitrarily on the stream hydrograph, as shown 
in Fig.2. This procedure was done to test the ca-
pacities of the filters to include the possible 
seasonal variations of stream flow discharge. 
Both graphical-based (fixed interval, sliding in-
terval, and local minimum methods) and recur-
sive-based digital filters, listed in Tab.1, were 
included in this study. All filters were cali-
brated until the outputs achieved the best 
match of the pre-defined levels.  
The fixed interval method is based on relating 
the minimum value, measured in an interval 
(N), to the whole period of this interval. Con-
versely, the sliding interval method is based on 
finding the minimal value of discharge in one 
half the selected interval minus 1 day [0.5(2N*-
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1) days], before and after the day being consid-
ered. Then this value assigns to the considered 
day. Hydrograph separation in these methods 
can be performed by moving a bar 2N* wide 
upward until it intersects the stream hydro-
graph (Sloto and Crouse 1996, Gregor 2010). 
The local minimum method has the same prin-
ciple of sliding intervals to large extent. It 
based on determining the lowest value in a one 
half the selected interval minus 1 day. But, a 
linear interpolation between the adjoining 
lowest points used to perform the separation 
(Sloto and Crouse 1996, Gregor 2010).  
On the other hand, recursive filters are more 
complex. The mathematical algorithm of recur-






Tab. 1: list of recursive-based digital filters, used in this study, and their mathematical algorithm  
(Gregor 2010) 
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Fig. 2: Randomly selected reference levels to estimate goodness and efficiency of digital filters in 




3. Results and discussions 
 
The output curves of hydrograph separation 
are shown in Fig.3. These results show that all 
the graphical-based methods have matched the 
most of selected levels. In addition, a high de-
gree of congruence among the outputs of these 
methods has observed (Fig.3A).  However, a 
slight difference was found by the sliding inter-
val filter. This difference is represented by 
lower baseflow discharge in the first peak of 
the multi-peak period. Different time interval 
values were used to achieve the outputs con-
gruence, as shown in Tab. 2.  Conversely, simi-
lar conditions to a large extent were encoun-
tered by recursive-based digital filters, as show 
in Fig.3B. These conditions are represented by 
matching the most selected levels by BFLOW, 
IHACRES, EWMA, Boughton, and Eckhardt. 
However, some slight deviations 
were observed. A complete match between the 
outputs of the Eckhardt and the two parame-
ters filters during the peaks and the low flow 
periods. Conversely, the output of EWMA filter 
matched the results of the formers in most of 
points. Slight difference was found during high 
magnitude multi-peaks and during the low 
flow periods, followed the multi-peaks. This 
difference is represented by slightly higher 
baseflow portion as shown in Fig. 3B. BFLOW 
and IHACRES output shows high degree of 
matching during low flow conditions, followed 
small peaks, and during regression segments of 
the hydrograph. Conversely, the IHACRES 
show higher values during the peaks of high 
magnitude and lower ones during the low flow 
period followed them. The same conditions are 
roughly valid by comparison the output of 










Fig. 2: The results hydrograph separation performed by different digital filter classes in the study 
area. 
 
Tab.2: the values of digital filter parameters used in the calibration to achieve the best match.   
 
local minimum method N 3 f 0,35
fixed interval method N 3,3
sliding interval N 5,5
one parameter algorithm k 0,93
Two  parameter algorithm k 0,99 c 0,05
IHACRES k 0,9 c 0,05 a 1,1
BFOW a 0,93
Chapman a 0,3
Eckhardt a 0,988 BFI max 0,81
EWMA a 0,045
Value Methods Value Parameter Parameter Value Parameter 
 
 
The outputs of Chapman and the One parame-
ter algorithm didn’t match the selected levels 
at all. These outputs also differ than those of 
the all other filters Fig. 3C.  
Finally, comparison the outputs from the 
graphical based filtering methods with those 
from recursive, except chapman and one pa-
rameter, show also good match as shown in  
 
 
Fig.3D. However slight differences were en-
countered at the peaks, especially by multi-












The comparison between the outputs of graph-
ical-based hydrograph separation filters, in-
cluding (fixed interval, sliding interval, and lo-
cal minimum methods), and the recursive-
based digital filters, including (BFLOW, 
IHACRES, EWMA, Boughton, Eckhardt, Chap-
man, and one parameter filters), shows that 
Chapman and the One parameter filters fail to 
achieve the hydrograph separation in the com-
plex catchment areas. Conversely, all other fil-
ters show the ability to conduct hydrograph 
separations under such complex conditions, as 
well as the ability to include potentially signifi-
cant seasonal variations of the component of 
streamflow, although the existence of some de-
viations and some filters show somewhat dif-
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In this study, the geochemistry of iron in abandoned coal mine drainage, subjected to high anthropogenic 
effects, was investigated by geochemical models. The results show that dissolved  iron exist as Fe2+, 
FeHCO3+, FeSO4, Fe(OH)3, and FeCO3 in the shallow mine drainage and as Fe2+, FeHCO3+, and FeSO4 in the 
deep one. The dissolved ferrous iron is the most predominant specimen in both patterns. It forms over 
82% in shallow and 88% in deep mine drainage.  The LLCN database shows that FeHCO3+ might be happen 
in both mine drainage patterns in a fraction of 7% in the shallow and 4% in the deep one. FeSO4 exists in 
a fraction of 6% in the shallow and 7% in the deep drainage.  
On the other hand, Fe(OH)3 form only about 3% , while FeCO3 form about 1% of the total aqueous iron in 
shallow mine water.  
The saturation indices calculations show that the iron minerals distribute among sulphides, sulphates, 
halides, carbonates, oxide-hydroxide, and oxide. Iron releases into mine water by oxidation of sulphide 
minerals, dissolution of iron sulphates, halides, and carbonates, and weathering of oxides. while, iron 
could precipitate as amorphous ferric hydroxides, goetheite, Fe(OH)2.7Cl.3, maghemite, and hematite in 
the shallow and the deep mine water. However, Iron can also precipitate as ferrosoferric hydroxide in 
shallow mine water. The Pourbaix diagrams show that the Hematite is the main phase of iron in deep and 
shallow mine drainage.  
 
 
1. Introduction  
South of Bochum is part of the abandoned coal 
mine field that dates back to the Upper Carbon-
iferous age (Fig.1). This area was subjected to 
multi-phase of land use transformations after 
the mining periods, which in turn changed the 
natural geochemical conditions (Alhamed 
2016a). The abandoned coal mines have nega-
tively affected the water resources by increas-
ing the concentrations of iron, which releases 
by oxidation of iron disulfide minerals 
(Alhamed and Wohnlich 2014). On the other 
hand, the post-mining activities including 
mines sealing, agricultural practices and ur-
banization lead to release additional loads of 
major ions into water resources (Alhamed 
2016b). These loads increase the alkalinity of 
the mine drainage due to the existing of car-
bonate minerals in the sealing, reclamation, 
and construction materials (Alhamed 2015). 
So that circumneutral and neutral conditions 
are predominated (Alhamed and Wohnlich 
2014).  
Iron was regulated as a secondary drinking 
water contaminant, which means that it is not  
 
harmful to human but it gives the drinking wa-
ter a bittersweet, metallic taste, and odor. In 
addition, it leads to staining in the laundry 
(USEPA 1992). Conversely, iron, especially fer-
rous form, is toxic to aquatic biota (Gerhardt 
1992) due to changing quality and structure of 
habitats and food resources. These conditions, 
in turn, decrease the diversity of the species 
and the abundance of the organisms such as 
periphyton, fish and benthic invertebrates 
(Vuori 1995). Iron also controls the geochemi-
cal behaviour of toxic metals in the aqueous 
systems by forming particulates and colloids. 
These complexes adsorb the toxic metals or co-
precipitate with them, which decreases their 
bio-availability in the environment (Kester et 
al 1975). This study was performed to investi-
gate and determine the transport patterns, the 
potential sources, and the fate of iron in the 
surface water and groundwater of the south of 
Bochum, which is used for drinking and form 
the living medium of many aquatic and am-
phibious animals, and water birds. 
  




Fig.1: Location map of the study area including the sampling points 
 
 
2. Materials and methods 
2.1. Model inputs 
Physico-chemical parameters, including water 
temperature, pH and Eh  values, and hydro-
chemical parameters including concentrations 
of Calcium (Ca), Magnesium (Mg), Sodium 
(Na), Potassium (K), Sulfate (SO4), Chloride 
(Cl), Nitrate (NO3), Bicarbonate (HCO3), Fluo-
ride (F), Ferrous iron (Fe2+), Alumin-
ium(Al3+), and Zinc (Zn) were adopted from 
(Alhamed and Wohnlich 2014) and were used 
as model inputs. These data were listed in 
Tab.1.  




T C° 15 12.3
pH - 7.22 6.4
EH mv 168 220.50
Ca mg/l 124.00 99.10
Mg mg/l 26.00 34.50
Na mg/l 37.50 18.60
K mg/l 9.70 6.20
SO4 mg/l 135.00 146.00
Cl mg/l 52.20 21.20
NO3 mg/l 2.10 8.70
HCO3 mg/l 362.38 329.49
F mg/l 0.2 0.10
Fe2+ mg/l 1.23 3.51
Al µg/l 30.00 175.00
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 2.2. Geochemical modelling 
Geochemical modeling was achieved by using 
Geochemist Workbench package. The aqueous 
chemical species, and the saturation indices of 
iron minerals were calculated by using LLCN, 
Phreeqc and Wateq4f thermodynamic data-
bases. The saturation index of each mineral 
was determined by the following relationship 
(Powell and Larson 1985; Zhu and Anderson 
2002): 
 
SI = log(IAP) - log(Ksp) 
 
The calculated SI values determine the equilib-
rium state between the aqueous medium and 
the included minerals (Appelo and Postma 
1993). So that, if SI<0; the mineral is under-sat-
urated in the aqueous medium, if SI=0: the 
mineral is in equilibrium, and if SI>0 the min-
eral is super-saturated. On the other hand, 
Pourbaix diagram was constructed by using 
Wateq4f database. The Eh-pH coordinates of 
each phase on this diagram can be determined 
by the following relationships (Brookins 
2012):  
                      Eh=E°+(RT/nF)*ln(Kc)  
Where E° is the standard potential, F is faraday 
constant, R is the gas constant, T is the absolute 
temperature, Kc is the equilibrium constant, 
and n is the number of electrons. 
 
                               pH=-log10(aH+) 
Where: a+H is the -log of the H+ ion-activity. 
 
3. Results and discussions 
The results of chemical speciations of iron in 
shallow and deep mine drainage were plotted 
in Fig.2, While the results of saturation indices 
calculations were Listed in Tab.2. Fig.3 shows 
the Pourbaix diagrams of iron compounds as 
functions of Eh-pH changes. 
The results show that iron in aqueous form ex-
ist as Fe2+, FeHCO3+, FeSO4, Fe(OH)3, and FeCO3 
in the shallow mine water and as Fe2+, 
FeHCO3+, and FeSO4 in deep mine water. Free 
ferrous iron is the most Prevalent aqueous 
specimen in both deep and shallow mine wa-
ter. It forms more than 82% in shallow and 
more than 88% in deep mine water.  The LLCN 
database shows that FeHCO3+ could be exist in 
both shallow and deep mine water in fractions 
of about 7% and 4% respectively. FeSO4 pre-
sent in a fraction of about 6% in the shallow 
and 7% in the deep mine water. Fe(OH)3 form 
about 3% and FeCO3 about 1% of the total 





Fig.2: The results of aqueous chemical speciations of iron in the shallow and the deep mine drainage 
of the study area.   
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Tab. 2: The results of saturation indices calculations of iron minerals in deep and shallow mine 
drainage.  
 
Conversely, the calculated saturation indices 
refer to distribution of iron minerals among 
sulphides, sulphates, halides, carbonates, ox-
ide-hydroxide, and oxide. The most important 
minerals that could be contribute in the iron 
cycle in such media are pyrite, mackinawite, 
greigite, and pyrrhotite in sulphide group,  fer-
ric sulphate, ferrous sulphate, natrojarosite, 
jarosite-K, hydroniumjarosite, melanterite, 
and bianchite in sulphate group, Fe(OH)2.7Cl.3 
and molysite in halides group, siderite in car-
bonates group, ferrous hydroxide, amorphous 
ferrous hydroxide, ferrosoferric hydroxide, 
crystalline ferric hydroxide, amorphous ferric 
hydroxide, lepidocrocite (only in shallow sam-
ple), goethite, and ferrihydrite in hydroxides 
group, and ferrite-2-Ca, NaFeO2, wustite, FeO, 
ferrite-Ca, magnesioferrite, hercynite, ferrite-
Zn, maghemite, magnetite, and hematite in the 
oxide group.  




All sulphide minerals, sulphate minerals, mo-
lysite, ferrous hydroxide, ferrite-2-Ca, NaFeO2, 
wustite, FeO, ferrite-Ca, magnesioferrite, her-
cynite in both deep and shallow mine water, Si-
derite, ferrosoferric hydroxide  in deep mine 
water, and lepidocrocite in shallow mine water 
show negative saturation index values that in-
dicate undersaturation conditions and dissolu-
tion trends. On the other hand, siderite in the 
shallow mine drainage and crystalline ferric 
hydroxide in deep mine water have saturation 
indicates values close to zero indicating equi-
librium conditions. Fe(OH)2.7Cl.3, amorphous 
ferric hydroxide, goethite, ferrite-Zn, ma-
ghemite, magnetite, and hematite in both deep 
and shallow mine water and ferrosoferric hy-
droxide, crystalline ferric hydroxide, ferrite-
Ca, magnesioferrite in shallow mine water 
have positive saturation indices values indicat-
ing supersaturation conditions  (precipita-
tions/stablility  conditions).  
Iron sulphides and some oxides including Fer-
rite-2-Ca, NaFeO2, Wustite, FeO, Ferrite-Ca, 
Magnesioferrite, Hercynite, Ferrite-Zn are iron 
sources that release iron by oxidation of sul-
phides and dissolution/chemical weathering 
of other minerals. These processes are repre-
sented in the geochemical models by negative 
values of saturations indices. The releasing of 
iron resulted from sulphide oxidations, into 
mine water occurred via a transition phase 
represented by iron-sulphate minerals. Iron 
tend to precipitate as amorphous ferric hy-
droxides, goetheite, and Fe(OH)2.7Cl.3, ma-
ghemite, and hematite in deep mine water,  
which also precipitate in shallow mine water. 
Iron also precipitate as ferrosoferric hydroxide 
in shallow mine water.  
Pourbaix diagrams (Fig.3) show that hematite 
is the most predominated phase in both of 
shallow and deep mine water. 
 
 








Geochemical models demonstrated an effective 
ability to model the biogeochemical cycle of 
iron in abandoned coal mines exposed to 
highly complex anthropogenic impacts. The ox-
idation of iron di-sulfide minerals are repre-
sented by extremely negative saturation index 
values.  These models detect also the genera-
tion of secondary iron sulfate minerals, which 
dissolved again showing negative saturation 
index values. Reactions of released iron with 
other chemical elements, released by anthro-
pogenic practices, were also represented by 
the geochemical model. Furthermore, they 
have the possibility to determine the equilib-
rium states of these minerals. The transport 
patterns and the fate of iron were also success-
fully included in this study. The effectiveness of 
the applications of geochemical modeling to 
study iron geochemistry could be achieved by 
integral results of several thermodynamic da-
tabases.  The impact of anthropogenic activi-
ties increases the alkalinity and some ions, 
which lead iron to precipitate. 
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